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1. Johdanto 
Eliömaantieteen keskeisimpiä tavoitteita ja haasteita on pyrkimys selittää lajien levinneisyyden ja 
esiintymisen taustalla vaikuttavia tekijöitä (Soininen et al. 2004; Wang et al. 2012). Jo varhain 
ymmärrettiin, että biodiversiteetti vaihtelee alueittain, mutta tämän vaihtelun taustalla 
vaikuttavien mekanismien ymmärtäminen on osoittautunut haastavaksi (McCain 2007). Parempi 
ymmärrys eliöiden levinneisyydestä ja monimuotoisuudesta mahdollistaa lajien ja ekosysteemien 
tehokkaamman suojelun (Lomolino 2001a). Tutkimusta näiden tavoitteiden saavuttamiseksi on 
tehty jo satoja vuosia, mutta edelleen tietämys on monin paikoin puutteellista mikro-organismien 
kohdalla. Vaikuttaa todennäköiseltä, että makro- ja mikro-organismien levinneisyyden taustalla 
vaikuttavat joko eri prosessit, tai sama prosessi eri tavoilla (Vanormelingen et al. 2008; Wang et al. 
2011). Ekosysteemien monimuotoisuuden ymmärtäminen on vaillinaista, mikäli ekosysteemien 
toiminnan kannalta elintärkeiden mikro-organismien levinneisyyden ja lajirunsauden taustalla 
vaikuttavia muuttujia ei tunneta (Bryant et al. 2008; Wang et al. 2011). Mikroeliöillä on korvaamaton 
merkitys perustuotajina, hajottajina sekä aineiden geokemiallisessa kierrossa.  
Korkeuden vaikutusta eliöihin on tukittu runsaasti makro-organismeilla (Lomolino 2001a), minkä 
takia valtaosa korkeusgradienttitutkimuksista ja -teorioista perustuvat makro-organismeilla 
tehtyjen tutkimusten havaintoihin (Wang et al. 2011). Korkeusgradientti tarjoaa mielenkiintoisen, 
luonnollisen testiympäristön eliöiden ekologisten vaatimusten ja muutosten tutkimiseen 
ympäristöolojen vaihtuessa (Körner 2007). Vuorten rinteillä tapahtuvat abioottiset muutokset sekä 
vuoren sijainnin vaikutus ympäristömuuttujiin tunnetaan melko hyvin (Rahbek 2005; McCain 2007). 
Tutkimusten toteuttaminen eri vuorilla tai vuoristoissa tarjoaa mahdollisuuden tutkimustulosten 
vertailuun ja yleistämiseen. Toisaalta jokainen tutkimus edustaa aina kuitenkin yksilöllisiä 
olosuhteita (Körner 2007). Viime vuosikymmeninä korkeusgradientteihin liittyviä tutkimuksia on 
tehty yhä enemmän myös mikroeliöiden parissa (mm. Bryant et al. 2008; Cantonati & Spitale 2009, 
Cantonati et al. 2012). Tutkimuksista on kuitenkin saatu keskenään ristiriitaisia tutkimustuloksia, 
eikä toistaiseksi korkeusgradientilla mikrobiyhteisöihin vaikuttavien tekijöiden vaikutuksia ole täysin 
selvitetty (Wang et al. 2011).  
Vuoristoinen maasto hankaloittaa vesistöjen vedenlaadun seurantatutkimusten tekemistä. Usein ei 
olekaan mahdollista tehdä kattavaa, järjestelmällistä ja jatkuvaa seurantaa käytettävissä olevan ajan 
tai resurssien takia (Dixit et al. 1992; Lowe & Pan 1996). Bioindikaattorit eli tietynlaisia 
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ympäristöoloja ilmentävät eliöt ovat toimiva ratkaisu vesistöjen tilan seurannassa, sillä elämä on 
äärimmäinen olosuhteiden mittari (Lowe & Pan 1996). Kaikista hyödyllisin bioindikaattori on tarkasti 
tiettyihin olosuhteisiin erikoistunut spesialisti, jolla on havaittavissa tietty optimialue (Soininen 
2007). Vesistöissä elävät eliöt ovat jatkuvasti kosketuksissa veden kanssa, joten veden 
ominaisuuksien tulee vastata niiden minimivaatimuksia, jotta ne kykenevät selviytymään (Dixit et 
al. 1992). Mikäli lajin sietokyvyn raja-arvot ylitetään, lajin populaatiokoko alkaa pienentyä johtaen 
lopulta lajin paikalliseen sukupuuttoon (Lowe & Pan 1992). Täten vesistöissä esiintyvät eliöt 
ilmentävät pidemmällä aikavälillä vedenlaatua ja ominaisuuksia, antaen luotettavamman kuvan 
vesistön tilasta kuin yksittäinen mittaustulos.  
Piilevillä on jo pitkään ollut merkittävä rooli vesistöjen tilan seurannassa (Dixit et al. 1992) ja niiden 
käyttö vedenlaadun ilmentäjinä on laajasti hyväksyttyä Euroopassa ja Yhdysvalloissa (CEN 2003). 
Metodi perustuu piilevien lajikohtaisiin ympäristövaatimuksiin sekä niiden optimaalisiin 
olosuhteisiin. Piilevät reagoivat voimakkaasti mm. vedessä olevien ravinteiden ja orgaanisten 
saasteiden määrän sekä veden pH:n muutoksiin. Niiden pieni koko, nopea reagointi muuttuneisiin 
ympäristöolosuhteisiin sekä laajat levinneisyysalueet mahdollistavat piilevien hyödyntämisen 
bioindikaattoreina (Dixit et al. 1992). Osalla piilevälajeista on nykytiedon mukaan kosmopoliittinen 
levinneisyys, mutta se ei tarkoita, etteikö kyseinen laji voisi toimia hyvänä indikaattorina 
tietynlaisista olosuhteista (Rimet et al. 2007). Jotta piileviä on mahdollista käyttää 
bioindikaattoreina, tulee niiden ekologian tuntemuksen osalta tehdä paljon tutkimusta (Soininen 
2007). 
Perifyyttisiä eli pohjalla alustassa kiinni kasvavia piileviä on tutkittu järvissä huomattavasti 
vähemmän kuin planktisia leviä (Cantonati & Lowe 2014). Alustaan kiinnittyvät levät tarjoavat 
kuitenkin mielenkiintoisen tutkimuskohteen, sillä paikallaan olevina niiden tulee sietää 
elinympäristönsä olosuhteet tai ne menehtyvät. Siirtyminen toiseen paikkaan ei suurelle osalle 
alustassa kiinni kasvavista piilevistä ole mahdollista. Tästä syystä rantojen epiliittiset eli kivien päällä 
kasvavat piileväyhteisöt ovat erityisen haavoittuvaisia ja alttiita häiriöille sekä häiriöiden 
aiheuttamalle stressille. Täysin luonnontilaisia vesistöjä on hankala löytää tiheään asutuilla alueilla, 
kuten Alpeilla, ja ihmisvaikutus näkyy jopa eristyksissä olevissa vesistöissä (Cantonati et al. 2001). 
Vesistöjen rannat ovat usein kaikista voimakkaimpien ihmistoiminnan vaikutusten, kuten 
vedenpinnan säännöstelyn, saastumisen ja rehevöitymisen, alaisena (Cantonati & Lowe 2014).   
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Tässä tutkimuksessa perehdytään piilevien lajirunsauden ja lajiston vaihtelun taustalla vaikuttaviin 
muuttujiin Dolomiiteilla, Italiassa. Tutkimuksessa keskitytään alpiinisten järvien rantojen epiliittisiin 
piileviin. Aineisto on kerätty spatiaalisesti suppealta alueelta, mutta kattavasti ja tasaisesti eri 
korkeuksilta. Tavoitteena on selvittää, miten ja miksi piilevien yhteisökoostumus ja lajirunsaus 
vaihtelevat korkeusgradientilla. Lisäksi aineistoa vertaillaan Suomen ja Norjan subarktisista 
vuoristolammista kerättyyn piileväaineistoon ja pohditaan, onko maantieteellisellä sijainnilla 
vaikutusta lajistoon.  
Tutkimuskysymykset ovat: 
1. Mitkä ympäristömuuttujat vaikuttavat eniten piilevälajistoon Dolomiittien järvissä ja 
lammissa? 
2. Mitkä ympäristömuuttujat vaikuttavat eniten piilevien lajirunsauteen Dolomiittien järvissä 
ja lammissa? 
3. Eroavatko Suomen ja Norjan subarktisen alueen ja Italian alpiinisen alueen piilevälajistot 
toisistaan enemmän kuin paikalliset ympäristöolosuhteet johtuen lajistoja muokkaavista 
eliömaantieteellisistä tekijöistä? 
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2. Lajirunsaus 
Lajirunsaudella tarkoitetaan lajien lukumäärää rajoitetulla alueella (Lomolino 2001a). 
Biodiversiteetiltään rikkaalla alueella esiintyy runsaasti eri lajeja eli alueen lajirunsaus on suuri. 
Perinteisen määritelmän mukaan kyseessä on kaksi eri lajia, mikäli lajit eivät kykene tuottamaan 
lisääntymiskykyisiä jälkeläisiä keskenään (Prosser et al. 2007). Määritelmä pätee myös monien 
piilevälajien kohdalla, sillä niillä on havaittu lajien välistä lisääntymistä hankaloittavia esteitä (Mann 
1999). Toisaalta piilevien suvuton lisääntyminen ja lajikohtaiset eroavaisuudet 
lisääntymiskäyttäytymisessä vaikeuttavat yksiselitteistä tulkintaa lajin määritelmästä. Ekologisesta 
näkökulmasta mikrobeilla lajiksi onkin määritelty joukko yksilöitä, jotka ovat identtisiä keskenään 
kaikkien merkittävien ekologisten piirteiden perusteella (Prosser et al. 2007).  
2.1. Lajirunsauteen vaikuttavat tekijät 
Lajirunsauteen vaikuttavat alueen mittakaava, alueelliset prosessit sekä paikalliset abioottiset ja 
bioottiset prosessit (Rosenzweig 1992). Teoria lajirunsauden ja pinta-alan välisestä suhteesta (engl. 
species-area relationship) on yksi ekologian vanhimmista ja käytetyimmistä teorioista (Lomolino 
2001b). Teorian mukaan lajeja esiintyy alueella sitä enemmän, mitä suurempi sen on pinta-alaltaan 
(Rosenzweig 1995). Täten siis tutkittavan alueen koon kasvu johtaa myös lajirunsauden kasvuun 
(Hillebrand & Blenckner 2002). Lajirunsauden kasvun tahti ei kuitenkaan ole tasaista, vaan se 
yleensä hidastuu tutkittavan alueen pinta-alan kasvaessa (Lomolino 2001b). 
Lajirunsauden taustalla vaikuttavat alueen erilaiset elinympäristöt eli habitaatit. 
Habitaattidiversiteetti (engl. habitat diversity) kertoo elinympäristöjen monimuotoisuudesta 
(Schmida & Wilson 1985). Erilaisten habitaattien yhdistyminen samalla alueella lisää alueen 
lajirunsautta, tarjoten elinympäristöjä laajalle lajikirjolle. Habitaattien väliset yhteydet lisäävät 
monimuotoisuutta myös habitaattien sisällä. Vaihtelevissa habitaateissa erityisesti elinympäristöjen 
vaihettumisvyöhykkeet eli ekotonit korostuvat lajirunsaina alueina, sillä näillä vyöhykkeillä 
yhdistyvät useiden eri lajien elinympäristövaatimukset (Stevens 1992). Keskisuurten ja 
keskimääräisellä frekvenssillä toistuvien häiriöiden on todettu lisäävän entisestään alueen 
monimuotoisuutta (Rosenzweig 1995).  
Lajin esiintyminen tietyssä elinympäristössä on sen sopeutumista vähentävien ja lisäävien tekijöiden 
summa (Ricklefs 1987). Sopeutumiseen vaikuttaa lajin ekolokero, jonka merkitys korostuu erityisesti 
tarkasteltaessa pinta-alaltaan suppeita alueita, vaikutuksen suhteellisesti heikentyessä alueen koon 
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kasvun myötä (Schmida & Wilson 1985). Lajin ekologinen lokero muodostuu elinympäristön sekä 
lajin sisäisten ja lajien välisten interaktioiden seurauksena. Ekolokeroon vaikuttavat eniten 
paikalliset tekijät, kuten muun muassa saalistus, kilpailu ja ravinteet. Lajille edulliset paikalliset 
olosuhteet lisäävät lajin todennäköisyyttä selviytyä alueella, mutta vapaa ekolokero on edellytys 
sopeutumiselle (Ricklefs 1987). Laajat ja osittain päällekkäiset ekolokerot mahdollistavat 
suurimman lajirunsauden tietyllä alueella (Schmida & Wilson 1985). 
Maapallon mittakaavassa tarkasteltuna lajirunsauden huippu sijoittuu päiväntasaajalle, josta se 
laskee melko tasaisesti siirryttäessä kohti napoja (Rosenzweig 1995; Heaney 2001). Päiväntasaajan 
alueen korkea lajirunsaus johtuu laajoista, ilmastollisesti ja historiallisesti yhtenäisistä alueista 
(Terborgh 1973), jotka mahdollistavat suuret populaatiokoot sekä joustavan liikkumisen 
elinympäristöjen välillä (Rosenzweig 1992). Yhtenäiset ja laajat elinalueet sekä suuret 
populaatiokoot vähentävät lajin sukupuuttoon kuolemisen todennäköisyyttä ja täten ylläpitävät 
suurempaa lajirunsautta.   
2.2. Mikro-organismien lajirunsaus 
Mikro-organismeilla on keskeinen ja maailmanlaajuinen merkitys ekosysteemien toiminnassa 
(Prosser et al. 2007). Niiden ekologian tuntemuksessa on kuitenkin edelleen puutteita, ja on 
epäselvää miten mikro-organismien lajirunsaus vaikuttaa ekosysteemien toimintaan (Hillebrand et 
al. 2001). Osa näistä alle 1 mm pituisista eliöistä on levinnyt maailmanlaajuisesti eli ne ovat 
kosmopoliitteja (Fenchel & Finlay 2004; Rimet et al. 2007). Paikallisella tasolla tarkasteltuna mikro-
organismien lajirunsaus ylittää tyypillisesti makro-organismien lajirunsauden (Hillebrand et al. 2001; 
Soininen et al. 2007). Mikro-organismien maailmanlaajuisen lajirunsauden uskotaan kuitenkin 
olevan suppeampi kuin makro-organismeilla. (Godfray & Lawton 2001). Monet makro-organismit 
ovat endeemisiä jopa sukutasolla, mutta mikro-organismien kohdalla endeemisyyttä ei ole havaittu 
samassa mittakaavassa (Vanormelingen et al. 2008). Endeemisyydestä johtuen makro-organismien 
globaali lajipooli kasvaa nopeasti suureksi, ja toistaiseksi sen on katsottu olevan suurempi kuin 
mikro-organismeilla (Hillebrand et al. 2001). Mikro-organismien tehokas lisääntyminen ja 
levittäytyminen saattavat paikallisesti ylläpitää geenivirtaa populaatioiden välillä ja täten vähentää 
lajiutumista (Godfray & Lawton 2001; Fenchel & Finlay 2004). Toisaalta geenivirtaa rajoittavat 
ulkoiset tai lajien sisäiset esteet johtavat geeninen muunteluun populaatiossa, minkä seurauksena 
lajiutumista saattaa tapahtua (Van den Wyngaert et al. 2015). Myös pitkien etäisyyksien on todettu 
rajoittavan leviämistä ja lisäävän geneettistä monimuotoisuutta populaatioiden välillä (Casteleyn et 
8 
 
al. 2010). Uudet lajit ovat usein kryptisiä eli niillä on niukasti ulkoisia lajitason tuntomerkkejä, minkä 
takia niitä voi olla ulkoisten piirteiden perusteella vaikea erottaa alkuperäisestä lajista (Van den 
Wyngaert et al. 2015). Tämä puolestaan johtaa helposti virheelliseen tulkintaan mikrobien laajoista 
levinneisyysalueista.  
Lajirunsauden ja pinta-alan suhdetta ei ole tutkittu läheskään yhtä paljon mikro-organismeilla kuin 
makro-organismeilla, ja toistaiseksi ei ole varmuutta missä määrin teoria pitää paikkansa mikro-
organismien kohdalla (Prosser et al. 2007). Mikro-organismien lajirunsauden ja pinta-alan välisen 
suhteen on esitetty olevan heikompi ja loivemmin nouseva kuin makro-organismeilla (Hillebrand et 
al. 2001). Tämä johtuu todennäköisesti mikro-organismien tehokkaasta leviämiskyvystä ja pienestä 
koosta, jolloin niiden vaatima elintila on myös pienempi. Mikro-organismien kohdalla on kuitenkin 
kenties mahdollista hyödyntää makro-organismeille kehitettyjä teorioita, kunhan mikro-
organismien erityispiirteet otetaan huomioon (Prosser et al. 2007). Näitä ovat erityisesti eliöiden 
pieni koko (Hillebrand et al. 2001), nopea elinkierto, laaja levinneisyys ja leviämiskyky sekä suvuton 
lisääntyminen (Prosser et al. 2007). Mikro-organismien tehokas leviäminen ja suuret populaatiokoot 
pitävät lajit elinvoimaisina ja lisäävät niiden todennäköisyyttä selvitä suuristakin häiriöistä 
(Rosenzweig 1995). 
3. Paikallinen eliöyhteisö ja sen muodostumiseen vaikuttavat tekijät 
Organismien esiintyminen maapallolla on epäjatkuvaa ja satunnaista (Mann 1999). Lajit 
muodostavat levinneisyysalueita, jotka ovat paikoitellen tarkkarajaisia ja paikoitellen epäselviä. 
Paikallinen yhteisö koostuu lajeista, joita määrittävät ekologiset tekijät sekä alueellista yhteisöä 
määrittävät evolutiiviset tekijät kuten sukupuutot ja lajiutuminen (Cornell & Lawton 1992). Eliön 
koko vaikuttaa siihen, mikä on sen paikallisyhteisö. Mitä pienempi eliö on kyseessä, sitä pienempää 
habitaattia tulee tarkastella paikallisen yhteisön elinympäristönä. 
Lajien esiintymistä on perinteisesti selitetty pelkästään paikallisilla olosuhteilla, mutta näkökulma 
on riittämätön selittämään lajien koko levinneisyyttä (Ricklefs 1987). Nykyisten, paikallisten 
olosuhteiden lisäksi, myös historiallisilla olosuhteilla on ollut voimakas vaikutus nykyisten 
elinympäristöjen muodostumisessa (Brown 2001). Elinympäristöjen muodostumisessa on 
tapahtunut lukuisia geologisia, ilmastollisia ja ympäristöllisiä muutoksia, jotka ovat vaikuttaneet 
lajien levinneisyyteen, sukupuuttoihin, lajiutumiseen sekä erikoistumiseen. Elinympäristöjen 
muutokset ovat tapahtuneet samanaikaisesti lajikohtaisten muutosten kanssa, joita on tapahtunut 
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morfologiassa, fysiologiassa, geeneissä ja käyttäytymisessä. Elinympäristöjen ja lajien synnyn 
taustalla vaikuttavia muutoksia on haastavaa ottaa huomioon tutkimuksessa, mutta usein se ei ole 
välttämätöntä (Ricklefs 1987). Paikallisen tason tutkimuksessa paikalliset olosuhteet vaikuttavat 
kuitenkin kaikista voimakkaimmin alueen lajistoon. 
3.1. Globaalista lajipoolista paikalliseen eliöyhteisöön 
Ympäristöolosuhteet määrittävät sen, mitkä lajit selviytyvät määrätyssä elinympäristössä. 
Ympäristöolosuhteiden interaktiot vaikuttavat lajien esiintymistiheyteen, lajirunsauteen sekä 
levinneisyyteen (Brown 2001). Ne voidaan nähdä eräänlaisina suodattimina, joiden läpi lajipoolin 
lajien tulee päästä pystyäkseen elämään tietyssä habitaatissa (Tonn et al. 1990). Globaaliin 
lajipooliin sisältyvät kaikki maapallolla esiintyvät lajit, mistä edelleen suodattuu alueellinen lajipooli 
(Tonn et al. 1990; Hillebrand & Blenckner 2002). Alueellinen lajipooli sisältää kaikki ne lajit, jotka 
voisivat potentiaalisesti levitä paikalliseen elinympäristöön ja kyetä selviytymään kyseisessä 
elinympäristössä (Hillebrand & Blenckner 2002). Alueellisesta lajipoolista leviämiseen vaikuttavat 
lajin populaatiokoko sekä lisääntymisedellytykset. Erityisesti mikro-organismeilla on hyvät 
edellytykset levitä uusille alueille 
niiden erityispiirteiden ansiosta. 
Suodattimet käsittävät historia-, 
leviämis- ja ympäristösuodattimet 
(kuva 1, Hillebrand & Blenckner 2002). 
Historiasuodatin vaikuttaa hyvin 
suuressa mittakaavassa, johon 
sisältyvät ilmastolliset, evolutiiviset ja 
geologiset prosessit. Leviämissuodatin 
on riippuvainen alueellisen lajipoolin 
monimuotoisuudesta sekä leviämiseen 
vaikuttavista muuttujista, kuten 
etäisyyksistä ja leviämisesteistä. 
Ympäristösuodatin määrittää 
paikalliset abioottiset ja bioottiset olosuhteet. Eliöiden väliset suhteet vaikuttavat suodattimena 
paikallisessa yhteisössä vasta abioottisen ympäristön suodattavan vaikutuksen jälkeen (Poff 1997).  
Kuva 1. Eliöiden levinneisyyteen vaikuttavat suodattimet, 
joiden läpäiseminen on edellytys lajin esiintymiselle 
paikallisessa eliöyhteisössä (Muokattu Poff 1997; Hillebrand & 
Blenckner 2002). 
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Lajin leviäminen alueelle etenee laajemman mittakaavan suodattimien läpi kohti hienompaa 
mittakaavaa (Poff 1997). Kaikki suodattimet toimivat aina samanaikaisesti, mutta ne toimivat eri 
voimakkuuksilla ja vaikuttavat lajeihin eri tavalla. Suodattimien yhteisvaikutus ratkaisee sen, 
pystyykö laji esiintymään tietyssä elinympäristössä vai ei. Esimerkiksi vesieliöiden kannalta veden 
määrä on erittäin voimakas levinneisyyteen vaikuttava suodatin, mutta veden lämpötila ei ole yhtä 
rajoittava muuttuja kaikkien lajien kohdalla. Toisaalta vaikka veden lämpötila ja 
sedimenttiolosuhteet olisivat lajille täydelliset, mutta jokijakso ei ole lajille sopiva, niin laji ei kykene 
leviämään ja selviytymään kyseisessä habitaatissa. Selviytyminen tietyssä elinympäristössä 
edellyttää lajilta määrättyjä funktionaalisia ominaisuuksia, joita on mahdollista ennustaa eri 
mittakaavoissa, mikäli habitaatin erityispiirteet tunnetaan. 
Lajin leviäminen uudelle alueelle ei takaa lajin selviytymistä alueen paikallisissa abioottisissa ja 
bioottisissa olosuhteissa (Hillebrand & Blenckner 2002). Suodattimet vaikuttavat lajin 
todennäköisyyteen selviytyä tietyssä elinympäristössä ja paikallisessa yhteisössä (Poff 1997). Lajin 
puuttuminen tai harvinaisuus tietyssä habitaatissa kertoo alueella toimivasta valikoivasta 
suodattimesta (Tonn et al. 1990). Sen sijaan lajit, joihin suodattimet vaikuttavat kaikista vähiten, 
esiintyvät yleisinä ja usein runsaina (Poff 1997). Ymmärtämällä suodattimien toimintaa on 
mahdollista ennustaa, mitkä lajit todennäköisesti esiintyvät runsaina ja mitkä harvinaisina tietyssä 
elinympäristössä. 
3.2. Leviäminen 
Lajeilla on erilaisia edellytyksiä levitä uusille alueilla (Hillebrand & Blenckner 2002). Lajin 
esiintymiseen tietyllä alueella vaikuttavat historialliset sekä ekologiset rajoitteet, joiden läpäisy on 
edellytys lajin leviämiselle ja selviytymiselle tietyllä alueella (Zobel 1997). Lajin leviämiseen 
vaikuttavat alueelliset ja paikalliset piirteet, jotka toimivat eri spatiaalisilla ja temporaalisilla 
mittakaavoilla (Hillebrand & Blenckner 2002). Leviäminen on usein sattuman aikaan saama tilanne, 
jossa kuitenkin kulkeutumisella ja lisääntymismahdollisuuksilla on suuri merkitys (Hillebrand & 
Blenckner 2002). Leviämisetäisyys vaikuttaa voimakkaasti makro-organismeihin, mutta sen vaikutus 
on havaittavissa myös jossain määrin mikro-organismeilla (Hillebrand et al. 2001).  
Mikro-organismit ovat erittäin tehokkaita leviäjiä, sillä niiden pieni koko mahdollistaa usein 
siirtymisen vaivattomasti pitkiäkin matkoja (Hillebrand & Blenckner 2002). Yksisoluisilla jo yhden 
solun siirtyminen uudelle alueelle mahdollistaa suvuttoman lisääntymisen ja alueelle leviämisen. 
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Tehokkaasta leviämisestä kertoo samankaltaisten yhteisökoostumuksien löytyminen toisistaan 
etäällä olevista tutkimusalueista (Hillebrand et al. 2001). Perinteisesti mikro-organismien kohdalla 
onkin ajateltu, että niiden esiintymiseen eivät vaikuta historialliset olosuhteet, vaan ainoastaan 
nykyiset paikalliset olosuhteet (Fenchel & Finlay 2004). Tätä ”kaikkea on kaikkialla”-näkemystä on 
kuitenkin voimakkaasti kyseenalaistettu (mm. Mann 1999; Hillebrand et al. 2001; Soininen 2007). 
Paikalliset ympäristöolot vaikuttavat aina lajistoon, mutta useiden tutkimusten mukaan myös 
mikro-organismeilla esiintyy biogeografisia säännönmukaisuuksia (Martiny et al. 2006; Wang et al. 
2012). Säännönmukaisuuksia levinneisyyksissä on havaittu jopa 500 km2 kokoisella alueella (Martiny 
et al. 2006). Mikro-organismien levinneisyysalueet ovat kuitenkin todennäköisesti hyvin suuria, sillä 
niiden pieni koko, tiheät populaatiot sekä nopea leviämistahti mahdollistavat laajalle alueelle 
leviämisen. Monien kryptisten lajien kohdalla ongelmaksi muodostuu lajinmääritys; onko 
kosmopoliittiseksi julistettu laji todella vain yksi laji vai onko kyseessä kokonainen suku? 
4. Korkeusgradientti 
Korkeimmat vuorten huiput ovat olleet eroosion vaikutuksen alaisina pisimpään (Brown 2001), 
minkä takia absoluuttinen pinta-ala vähenee suhteessa korkeuteen (Körner 2007). Vuorten rinteillä 
yhtenäiset alueet muuttuvat yhä pienemmiksi korkeuden kasvaessa, jolloin myös lajirunsaus 
vähenee (Terborgh 1973; Rahbek 1995). Vuorenrinteiden katsotaankin usein lukeutuvan 
elinympäristöjen periferisiin alueisiin (Terborgh 1973), jotka ovat maantieteellisesti hyvin 
eristyneitä (Lomolino 2001a). Vuoret voidaan teoriassa nähdä eristyneinä saarina (Brown 2001). 
Eristyneisyys altistaa eliöitä sukupuutoille, mutta toisaalta mahdollistaa myös lajiutumisen sekä 
tarjoaa viimeisiä refugioita eliöille ihmisvaikutuksilta (Brown 2001; Lomolino 2001a). 
Vuoret tarjoavat luonnollisia testiympäristöjä eliöiden ekologisten ja evolutiivisten muutosten 
tutkimukseen ympäristöolosuhteiden muuttuessa korkeusgradienttia pitkin (Körner 2007). Vuorten 
olosuhteet eivät koskaan ole standardoituja, joten vuorilla tehtyjen tutkimusten tulokset esittävät 
aina jossain määrin paikallisia poikkeavuuksia korkeusgradientin vaikutusten ohella. Vuorilla 
toteutettavat tutkimukset tulisi toteuttaa mahdollisimman pitkällä korkeusgradientilla ja näytteitä 
tulisi kerätä tasaisesti koko gradientin matkalta (Lomolino 2001a), sillä hyvin lyhyellä gradientilla 
toteutettu tutkimus saattaa tuottaa korkeuden ja lajirunsauden välille vääristyneen 
riippuvuussuhteen (Rahbek 2005). Tällöin lajirunsauden huippu saattaa sijoittua vasta gradientin 
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ylä- tai alapuolelle (Lomolino 2001a). Korkeusgradientin lyhentäminen erityisesti alempaa vääristää 
herkästi tutkimuksen tuloksia (Rahbek 2005). 
4.1. Korkeuden vaikutus ympäristöolosuhteisiin 
Korkeus merenpinnasta ei ole eliöiden kannalta sinänsä merkityksellistä, mutta korkeuden vaihtelun 
seurauksena muuttuvat abioottiset ja bioottiset ympäristötekijät vaikuttavat eliöyhteisöihin 
merkittävästi (Brown 2001). Leveyspiirillä on merkitystä korkeuden ja ympäristöolosuhteiden 
vaikutuksien kannalta (Lomolino 2001a). Siirryttäessä kohti napoja olosuhteet muuttuvat suhteessa 
korkeuteen yhä ankarammiksi, jolloin myös lajirunsauden huippu saavutetaan tyypillisesti yhä 
alempana vuorenrinteellä. Tutkimuksissa tulee huomioida myös tutkimusvuorten absoluuttinen ja 
suhteellinen korkeus (McCain 2005). 
Korkeuden kasvaessa ilman lämpötila ja ilmanpaine laskevat (Brown 2001; Körner 2007; Wang et al. 
2011). Lämpötila vaikuttaa erittäin voimakkaasti eliöiden toimintoihin säätelemällä entsyymien 
toimintaa (DeNicola 1996). Hapen suhteellinen osuus ilmassa vähenee ja hiilidioksidin osuus 
puolestaan kasvaa (Wang et al. 2011). Tuulella ei ole havaittu olevan säännönmukaisuutta 
korkeuden suhteen (Körner 2007). Itse asiassa monin paikoin vuorilla tuulee keskimäärin vähemmän 
verrattuna alankoalueisiin, sillä vuorenhuiput antavat tuulelta suojaa. Säteilyolosuhteet ovat 
äärevämmät kuin alhaalla laaksossa, ja erityisesti eliöiden kannalta on merkityksellistä 
ultraviolettisäteilyn määrän kasvu (Cantonati et al. 2001). Toisaalta vuorilla on usein pilviä ja sumua, 
jolloin tulo- ja lähtösäteilyn määrä on hyvin vähäistä (Körner 2007). Säteily saattaa toistuvasti olla 
siis hyvin alhaista ja usein jopa vähäisempää kuin alhaalla laaksossa. 
Orografinen sade muodostuu vuorenrinteillä ilman lämpötilan laskun seurauksena (Heaney 2001). 
Vuoristoissa sademäärät ovat tästä syystä korkeampia ja vähemmän vuodenajoista riippuvaisia 
(Rahbek 1995, 1997). Sateisuuden ja korkeuden suhteen ei kuitenkaan ole tunnistettu selvää, 
yleispätevää trendiä (Körner 2007; Brown 2001). Joissain tutkimuksissa on käynyt ilmi, että 
sateisuus on voimakkaimmillaan rinteen keskivaiheilla (Brown 2001), mutta toisissa tutkimuksissa 
korkeimmat sademäärät ovat keskittyneet alarinteille (Körner 2007). Alentunut ilman lämpötila 
hidastaa hajottajien toimintaan, mahdollistaen karikkeen kertymisen ja maaperäkerroksen kasvun 
(Heaney 2001). Tuottavuuden huipun tarkkaa sijaintia on kuitenkin hankala ennustaa ja sen 
sijoittuminen on hyvin vuorikohtaista. Yleisesti ottaen tuottavuuden huippu sijoittuu joku 
alarinteille tai rinteen keskivaiheille.  
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Korkealla sijaitsevissa vesistöissä olosuhteet ovat usein äärevät (Cantonati et al. 2001). Rinteen 
kaltevuus ja maastonmuodot vaikuttavat erityisesti virtavesiin ja niiden tarjoamiin 
mikrohabitaatteihin (Ormerod et al. 1994). Vesistöjä ympäröivä kasvillisuus vaihettuu toiseksi 
korkeuden kasvaessa, ja siirryttäessä puurajan yläpuolelle kasvillisuus tyypillisesti vähenee 
huomattavasti. Ilman lämpötilan laskun seurauksena myös veden lämpötila laskee (Wang et al. 
2011). Mineraalien ja ravinteiden määrä vesistöissä tyypillisesti vähenee (Cantonati et al. 2001) ja 
tämä näkyy veden kemiallisten ominaisuuksien muutoksena sekä vesikasvillisuuden vähyytenä. 
Piidioksidin, nitraatin (Ormerod et al. 1994), kokonaisfosforin ja -typen pitoisuudet sekä 
sähkönjohtokyky laskevat korkeuden kasvaessa (Wang et al. 2011). Vuorilla ihmistoiminnan 
vaikutus usein heikkenee korkeuden kasvaessa (Lomolino 2001a; Wang et al. 2011), mutta silti myös 
korkealla ja eristyksissä sijaitsevat ekosysteemit ovat ihmistoiminnan vaikutusten alaisina 
(Cantonati et al. 2001). Kemikalisoituminen, ravinnekuormitus sekä hyönteismyrkkyjen ja 
raskasmetallien vaikutus on havaittavissa ekosysteemeissä ja kertyminä vesistöissä. Aidosti 
luonnontilaisia vesistöjä on vaikea löytää tiuhaan asutuilla alueilla, kuten esimerkiksi Alpeilla. 
4.2. Korkeuden vaikutus lajirunsauteen 
Leveyspiirien vaikutusta eliöihin on tutkittu jo kauan (Stevens 1992). Tiedetään, että arktisissa ja 
subarktisissa vesissä biologinen monimuotoisuus on luontaisesti alhaisempaa kuin leudoissa tai 
trooppisissa ekosysteemeissä (Nilsson et al. 2015). Korkeuden vaikutusta eliöihin alettiin kuitenkin 
järjestelmällisesti tutkia vasta 1990-luvulla, oletuksien pohjautuen leveyspiiritutkimuksissa 
saatuihin tietoihin (Stevens 1992). Lajirunsauden väheneminen korkeuden kasvaessa oli pitkään 
vallalla ollut yleistys, joka perustui vain muutaman tutkimuksen tuloksiin ja näiden lukuisiin 
siteerauksiin (Rahbek 1995). Nykyään tiedetään, että monotonisesti vähenevän lajirunsauden lisäksi 
myös muunlaiset riippuvuudet korkeuden suhteen ovat yleisiä (Brown 2001). Useilla eri eliöillä on 
havaittu olevan yksihuippuinen riippuvuussuhde korkeuden suhteen (mm. Rahbek 1997; Kessler 
2000; Lomolino 2001a). Lineaarinen suhde korostuu herkästi tutkimuksissa, joissa käytetty 
korkeusgradientti on hyvin lyhyt (Rahbek 2005). 
Korkeuden vaikutus eliöyhteisöihin riippuu alueen historiallisista ja alueellisista 
ympäristöolosuhteista sekä ihmistoiminnasta (Wang et al. 2012). Lajien elinalueet rajoittuvat 
kärjistetysti merenrannan ja vuortenhuippujen välisellä alueelle (McCain 2005). Alueelle 
levittäytyvien lajien on huomattavasti helpompi levitä ensin vuoren alarinteille, ja siitä edelleen 
ylöspäin, kuin suoraan ylärinteille (Lomolino 2001a). Alarinteillä tosin ihmisvaikutus on yleensä 
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kaikista voimakkainta, ja sen on todettu vaikuttavan monien makro- ja mikro-organismien 
lajirunsauteen (McCain 2009; Angeli et al. 2010; Cantonati et al. 2016). Ihmisten toiminta alarinteillä 
saattaa jopa olla yksi osatekijä rinteen keskivaiheiden vaikutuksessa (engl. mid-domain effect), 
missä suurin lajirunsaus sijoittuu vuorenrinteen keskivaiheille (Lomolino 2001a; McCain 2007). 
Monien nisäkkäiden lajirunsaus on korkeimmillaan nimenomaan rinteen keskivaiheilla (mm. Rahbek 
1995; Nor 2001; Sanchez-Cordero 2001; Rickart et al. 2011; Yongjie et al. 2012). Sen sijaan lintujen 
ja korkeuden suhde ei ole niin selkeä ja riippuvuussuhde vaikuttaa vaihtelevan tutkimuskohteen 
mukaan (mm. Patterson et al. 1998; Kattan & Franco 2004; McCain 2009). Korkeuden vaikutus 
mikro-organismeihin on antanut myös vaihtelevia tuloksia (mm. Bryant et al. 2008; Wang et al. 
2011). 
Lajirunsauden huipun sijoittuminen vuorenrinteen keskivaiheille johtuu todennäköisesti edellä 
mainittujen syiden lisäksi lajien ekologiasta sekä ympäristöolosuhteista (Brown 2001). Ensinnäkin 
harva laji on ekologisilta vaatimuksiltaan niin joustava, että se kykenee elämään vuoren koko 
korkeusgradientin matkalla. Tyypillisesti vuorien lajisto vaihettuu vähitellen yhä korkeampia 
olosuhteita sietäviksi lajeiksi. Rinteen keskivaiheilla tyypillisesti kohtaavat siis ala-, keski- ja 
ylärinteen olosuhteisiin erikoistuneet eliöt, joista osa elää optimialueellaan ja osa aivan elinalueensa 
laitamilla. Toisekseen lajirunsauden huippu sijoittuu usein samalle alueelle korkeimman 
sademäärän, ilman kosteuden, tuottavuuden ja monipuolisten resurssien kanssa (Heaney 2001). 
Runsas sateisuus lisää kasvillisuuden tuottavuutta, mikä mahdollistaa monipuolisemmat resurssit ja 
monimuotoisemmat elinympäristöt.  
5. Alpiiniset järvet 
Monet alpiiniset järvet sijaitsevat puurajan yläpuolella, jolloin niiden ympärillä on suhteellisen 
vähän kasvillisuutta ja usein suuria, paljaita kivialueita (Catalan et al. 1993). Alpiinisten järvien veden 
kemiallinen koostumus vastaakin usein hyvin tarkasti sadeveden ja vesistöä ympäröivän 
kiviaineksen rapautumistuotoksia (Schnoor & Stumm 1986), ja järvet ovat usein karuja ja matalia 
(Camarero & Catalan 1998). Useat korkealla sijaitsevat järvet sijaitsevat vulkaanisella kallioperällä, 
jolloin niiden valuma-alueella on ainoastaan alhaisen liukoisuuden omaavia kivilajeja. Näitä ovat 
esimerkiksi graniitti ja sen metamorfiset muodot, kuten gneissi (Schnoor & Stumm 1986). Kyseisissä 
kivilajeissa kalkin ja karbonaattien pitoisuudet ovat alhaisia, minkä takia kivet rapautuvat heikosti. 
Valuma-alueen neutralisoiva vaikutus on tällöin heikko ja vesistöt ovat alttiita happamoitumiselle 
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(Camarero & Catalan 1998). Kasvillisuus voimistaa kemiallista rapautumista juurihappojen avulla 
(Schnoor & Stumm 1986), mikä osaltaan selittää sen, että happamoitumiselle alttiit järvet sijaitsevat 
puurajan yläpuolella, koska niitä ympäröi lähinnä paljas kallio sekä ohut maaperäkerros (Camarero 
& Catalan 1998). 
Sadevesi on aina jossain määrin hapanta ja sillä on luontaisesti happamoittava vaikutus vesistöihin 
(Schnoor & Stumm 1986). Sadevesi vaikuttaa erityisen voimakkaasti jyrkillä rinteillä, sillä se virtaa 
pintavetenä nopeasti vesistöön eikä liuota mukaansa sadevettä neutraloivia partikkeleita. 
Vesiekosysteemin voidaan katsoa olevan hapan, kun veden pH laskee alle 5,5 (Planas 1996). Veden 
pH:n lasku alle 5 on erityisen haitallista, sillä niin hapan vesi alkaa liuottamaan eliöille myrkyllisiä 
metalleja, kuten alumiinia. Luontaisesti happamoitumiselle alttiille vesistöille ilmansaasteet ovat 
merkittävä uhka (Catalan et al. 1993). Happosateiden vaikutuspiirissä olevissa vesistöissä 
sulfaattien, typen yhdisteiden sekä ammoniumin pitoisuudet kohoavat (Planas 1996; Camarero & 
Catalan 1998). Happosateiden merkitys erityisesti Euroopassa on kuitenkin laskenut huomattavasti 
1990-luvulta alkaen ja monet vesistöt ovat toipumassa happamoitumisen vaikutuksista (Kopaćěk et 
al. 2015). Edelleen kuitenkin järvien sijainnilla suhteessa teollisuuteen on merkitystä sekä 
paikallisten ilmavirtojen vaikutuksella (Catalan et al. 1993). Toisaalta sulfaattien pitoisuus nousee 
myös luontaisesti metallisulfidien hapettumisen yhteydessä (Cantonati et al. 2001). Vesistöjä 
happamoittavien yhdisteiden vaikutus riippuu kuitenkin ekosysteemin kyvystä neutralisoida 
happoja (Planas 1996). Ekosysteemin neutralisointikyky on monien eri tekijöiden summa, jossa 
yhdistyvät vesistön hydrologiset ominaisuudet, kasvillisuus sekä alueen geomorfologiset ja 
ilmastolliset piirteet. Kallioperästä rapautuu kationeja, kuten kalsiumia, natriumia, magnesiumia 
sekä kaliumia vesistöön (Camarero & Catalan 1998). Kivien kemiallinen rapautuminen yhdessä 
bakteerien aikaan saaman denitrifikaation kanssa lisäävät veden emäksisyyttä ja tasapainottavat 
veden pH:ta (Schnoor & Stumm 1986).  
Alpiinisessa ympäristössä osa järvistä on pieniä ja matalia. Mitä pienempi vesistö on kyseessä, sitä 
useammin toistuvia ja vaikutukseltaan voimakkaampia yksittäiset häiriöt ovat ekosysteemin 
kannalta (Soininen & Meier 2014). Häiriöiksi lukeutuvat kaikki normaalista tilanteesta poikkeavat 
tilanteet, jolloin esimerkiksi rantojen tyypillinen aallokko ei ole häiriö, sillä eliöstö on sopeutunut 
aaltojen kuluttavaan voimaan (Lowe 1996). Sen sijaan poikkeuksellisen voimakas myrskyaallokko on 
häiriö, joka aiheuttaa tuhoa paikallisessa eliöyhteisössä. (Lowe 1996). Kemialliset häiriöt ovat 
yleensä ihmislähtöisiä. Ihmisen vaikutus tyypillisesti heikkenee vuorten rinteillä korkeuden 
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kasvaessa ja on kokonaisuudessaan huomattavasti vähäisempää ylempänä vuorenrinteillä kuin 
alhaalla laaksoissa (Catalan et al. 1993). Ihmisen toiminta on kuitenkin vähentänyt koskemattomien 
ja luonnontilaisten vesistöjen määrää myös vuoristoissa (Rott et al. 2006). Perinteisesti tyypillisin 
häiriö on ollut laidunnus sekä puurajan alapuolella myös metsätyöt (Catalan et al. 1993). Karjan 
ulosteet lisäävät erityisesti kaliumin ja ammoniumin pitoisuuksia vesistöissä (Williams et al. 1990). 
Nykyään monet järvet ja virtavedet on myös valjastettu sähköntuotannon tarpeisiin, mikä vaikuttaa 
huomattavasti vesistöjen veden korkeuteen (Catalan et al. 1993). Lisäksi ihmisen voimistama 
ilmastonmuutos, kasvava turismi sekä ilmassa kulkeutuvat saasteet ja epäpuhtaudet vaikuttavat 
korkealla sijaitsevien järvien vedenlaatuun (Catalan et al. 1993; Rott et al. 2006).  
5.1. Veden kemialliset ominaisuudet 
Veden kemialliset ominaisuudet ja vedenlaatu ovat erittäin tärkeitä vesieliöiden kannalta. Vesistöt 
voidaan luokitella niiden ravinteisuuden perusteella eri trofiatasoille. Vesistön trofiatasolla on selvä 
yhteys veden happipitoisuuteen sekä veden pH:n (Soininen 2007). Kokonaisfosforin ollessa alle 
0,0046 mg/l vesistö on ultraoligotrofinen eli erittäin vähäravinteinen (Catalan et al. 1993). 
Oligotrofisessa vesistössä kokonaisfosfori on 0,0046–0,0093 mg/l ja mesotrofisessa 0,0093–0,031 
mg/l. Vesistö luokitellaan eutrofiseksi eli reheväksi, kun kokonaisfosfori on 0,031–0,093 mg/l ja 
hypereutrofisessa vesistössä kokonaisfosforin pitoisuus on yli 0,093 mg/l. Fosfori on yleensä kasvua 
rajoittava ravinne karuissa vesissä (Planas 1996). Alpiiniset vesistöt ovat yleensä joko 
ultraoligotrofisia tai oligotrofisia (Camarero & Catalan 1998) ja tyypillisesti kokonaisfosfori on alle 
0,010 mg/l (Psenner 1989). Paikoitellen myös mesotrofisia järviä esiintyy alpiinisilla alueilla. 
Kirkkaissa oligotrofisissa vesissä valaistu kerros ylettyy huomattavasti syvemmälle kuin eutrofisissa 
vesissä (Lowe 1996). Valon määrä ei yleensä olekaan rajoittava tekijä edes hieman syvemmissä 
oligotrofisissa vesistöissä. 
Veden pH vaihtelee tyypillisesti 4,8–7,9 välillä (Psenner 1989; Catalan et al. 1993). Vesistön pH 
selittyy lähes täysin alueen kallioperän ja sadeveden ominaisuuksilla. Sulfidien ja kloridin 
pitoisuuksien suhde sadevedessä on 8:3, jolloin vastaavan suhteen pitäisi olla havaittavissa myös 
vesistössä (Camarero & Catalan 1993). Sulfidien suurempi osuus, viittaa sulfidien kemialliseen 
rapautumiseen kallioperästä. Vedessä oleva kloridi on enimmäkseen peräisin ilmakehästä ja sen 
pitoisuudet vesistöissä vastaavat yleensä sadeveden kloridipitoisuuksia (Catalan et al. 1993), sillä 
kloridiin eivät vaikuta biologiset eivätkä kemialliset prosessit (Psenner 1989). Poikkeuksellisen 
korkeita kloridipitoisuuksia (0,71–2,84 mg/l) tavataan yleensä vain pienistä lammista (Catalan et al. 
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1993). Kloridipitoisuus saattaa konsentroitua tai laimentua hydrologisten prosessien seurauksena, 
kuten esimerkiksi lumien sulaessa, jolloin vedestä mitattu kloridipitoisuus on alhaisempi kuin 
sadevedessä (Camarero & Catalan 1998). Lumien sulamisen seurauksena myös nitraatin ja 
ammoniumin pitoisuudet kohoavat selvästi vesistöissä, jolloin veden emäksisyys laskee.  
Alpiinisissa vesistöissä on tyypillisesti matala sähkönjohtokyky (alle 30 µS/cm), mikä kertoo veden 
alhaisesta mineraalipitoisuudesta (Camarero & Catalan 1998; Cantonati et al. 2001). 
Bikarbonaattien ja piidioksidin pitoisuudet korreloivat vahvasti sähkönjohtokyvyn kanssa (Catalan 
et al. 1993). Alle 4 mg/l kalsiumpitoisuudet ovat tyypillistä graniittipohjaisille vesistöille. 
Natriumpitoisuudet ovat keskimäärin 0,57 mg/l, mutta vesistön lähellä sijaitsevat vuoristomajat 
saattavat kohottaa sekä natrium- että nitriittipitoisuuksia. Magnesiumpitoisuudet ovat usein 
alhaisia, keskimäärin alle 0,18 mg/l. Kaliumin arvot ovat tyypillisesti alle 0,39 mg/l. Nitraatille 
tyypillinen pitoisuus on alle 0,62 mg/l, ja monissa vuoristovesissä nitraattipitoisuudet ovat 
keskimäärin 0,06–0,18 mg/l. Sen sijaan Alpeilla on paikoitellen mitattu poikkeuksellisen korkeita 
nitraattipitoisuuksia (0,9–1,2 mg/l), mikä viittaa selvään ihmisvaikutukseen alueella.  
6. Piilevät 
Levät ovat yksi merkittävimmistä vesiekosysteemin perustuottajista (Rühland et al. 2015). 
Muutokset levien runsaudessa tai yhteisökoostumuksessa saattavat vaikuttaa hyvin laajasti 
paikallisessa ekosysteemissä. Piilevät (Bacillariophyceae) ovat usein runsain fotosynteesiin 
kykenevä yksittäinen organismiryhmä vesistöissä (King et al. 2006; Hoagland et al. 2013). Piilevät 
ovat yksisoluisia, aitotumaisia mikro-organismeja, joista osa muodostaa kolonioita, mutta koska 
yksittäiset solut eivät erikoistu eri tehtäviin, katsotaan kaikkien piilevien lukeutuvan yksisoluisiin 
(Round et al. 1990). Osa piilevistä on perifyyttisiä eli ne elävät kiinteän alustan päällä, osa taas elää 
sedimentillä ja usein pystyvät liikkumaan syvyyssuunnassa (Stevenson 1996). Alustaan kiinnittyvien 
lajien lisäksi piilevät ovat merkittävä ryhmä myös planktisissa levissä (Mann & Droop 1996). 
Planktiset piilevät vajoavat herkästi painavan piikuorensa takia, minkä takia veden liike on monille 
lajeille elinehto pinnan ja valon läheisyydessä pysymisen kannalta (Round et al. 1990: 107–112). 
Perifyyttiset piilevät voidaan alustan mukaan luokitella edelleen epiliittisiin eli kivien päällä 
kasvaviin, epifyyttisiin eli toisten kasvien päällä kasvaviin ja epipsammisiin eli hiekan päällä kasvaviin 
(Round et al. 1990; Stevenson 1996). Sedimentin päällä elävät piilevät ovat epipeelisiä. 
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Piilevät esiintyvät runsaina lähes kaikissa makeissa ja suolaisissa vesistöissä (Hoagland et al. 2013) 
ja jopa maaperässä (Dixit et al. 1992). Maaperässä tai kallioilla elävät piilevät pystyvät sietämään 
pitkiäkin aikoja kuivuutta tuottamalla lepomuotoja tai solun itsensä vaipuessa lepotilaan (Round et 
al. 1990: 52–53). Kaikista kuumimmissa ja suolaisimmissa vesistöissä piileviä ei esiinny (Round et al. 
1990: 107). Monien lajien katsotaan esiintyvän hyvin laajoilla elinalueilla (Mann & Droop 1996) ja 
ne kasvavat melkein kaikkien vedenalaisten pintojen päällä (CEN 2003). Yhteisökoostumus vaihtelee 
alustan mukaan, minkä takia tutkimuksissa on suositeltavaa käyttää luonnollisia ja keskenään 
samankaltaisia alustoja.  
Piilevillä on merkittävä rooli aineiden kierrossa, erityisesti hiilidioksidin ja piidioksidin osalta (Field 
et al. 1998; Mann 1999). Aiemmissa tutkimuksissa on todettu vesialueiden olevan yhtä tärkeitä 
hiilenkierron kannalta kuin maa-alueiden (Field et al. 1998). Piilevien piidioksidin hyödyntäminen 
voi olla niin tehokasta, ettei vedestä ole mahdollista mitata liuenneen piidioksidin määrää 
luotettavasti tavallisilla mittareilla (Round et al. 1990). Piidioksidin ylikulutus johtaa lopulta 
piileväpopulaation romahdukseen, minkä jälkeen muut levät ottavat vallan. Piidioksidin käyttö 
voimistuu aina solun jakautumisen yhteydessä, jolloin piilevä muodostaa uusia valvoja ja 
vyötäisnauhoja. Piidioksidin ylikulutus johtaa lopulta piileväpopulaation romahdukseen, minkä 
jälkeen muut levät ottavat vallan.  
6.1. Morfologia 
Piilevät eroavat muista levistä niiden ainutlaatuisen soluseinän takia. Piilevillä on jokaiselle lajille 
tyypillinen, ”kuvioitu”, lähinnä piidioksidista (SiO2) koostuva kuori (Dixit et al. 1992). Piilevän kuori 
koostuu monista erillisistä, mutta tiiviisti yhdessä olevista osista, jolloin soluelimet ja solulima 
pysyvät hyvässä suojassa (kuva 2, Round et al. 1990: 4–8). Piikuori koostuu pääosin kahdesta 
valvasta, joita pitävät yhdessä vyötäisnauhat (engl. girdle bands, Dixit et al. 1992). Solun alkuperäistä 
valvaa ja sen vyötäisnauhoja kutsutaan epiteekaksi, kun taas solun uudempaa valvaa ja sen 
vyötäisnauhoja kutsutaan hypoteekaksi (Round et al. 1990: 4–8). Epiteeka voidaan edelleen jakaa 
epivalvaan ja epipleuraan ja hypoteekka puolestaan hypovalvaan ja hypopleuraan (Eloranta et al. 
2007: 16). Soluseinän piipitoisista osista käytetään yhteisnimitystä frustuli. Piilevien kuori sisältää 
myös orgaanista materiaalia, joka peittää allensa monet lajityypilliset tunnusmerkit, kuten striat 
(Round et al. 1990: 4–8). Kaikilta lajeilta on löydettävissä näitä piidioksidista muodostuneita, strioiksi 
kutsuttuja, kanavia. Striojen asento, tiheys sekä runsaus ovat tärkeitä tuntomerkkejä piilevien 
määrityksessä, minkä takia levien puhdistaminen ennen määritystä on olennaista. Levien 
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puhdistaminen poistaa orgaanisen materiaalin ja usein piilevän seinämäkokonaisuus, frustuli, 
hajoaa kahdeksi erilliseksi osaksi.  
Useiden piilevien frustuli on symmetrinen ja jossain määrin säännöllinen (Round et al. 1990). Tästä 
johtuen monet piilevälajit ovat joko säteittäis-, pitkittäis- tai poikittaissymmetrisiä. Piilevät on solun 
muodon perusteella jaettavissa karkeasti kahteen ryhmään. Centrales-ryhmän piilevät ovat 
säteittäissymmetrisiä ja muodoltaan pyöreitä tai polygoniaalisia (Round et al. 1990). Pennales-
ryhmän piilevät ovat puolestaan tyypillisesti pitkittäissymmetrisiä, mutta eivät kaikki. Monilla 
Pennales-lahkon jäsenillä on tunnusomainen pituussuuntainen halkeama, joita voi olla valvassa joko 
yksi tai kaksi (Round et al. 1990: 40–46). Nämä usein peräkkäin olevat halkeamat muodostavat 
yhdessä raafen, jonka keskikohta on piidioksidista muodostunut ”silta” halkeamien välillä. Raafen 
avulla epiliittiset piilevät pystyvät liikkumaan kiinteää alustaa pitkin (Round et al. 1990: 104–107). 
Raafen pituus, sijainti sekä rakenne ovat tärkeitä lajikohtaisia tunnusmerkkejä (Round et al. 1990: 
40–46).  Esimerkiksi epäkeskinen raafe on tunnusomainen piirre monilla pitkittäissuunnassa 
epäsymmetrisillä suvuilla, kuten Cymbella-, Amphora- ja Hantzschiana-suvuilla. Tärkeä 
tunnusmerkki on myös raafen päätyjen muoto sekä asento suhteessa toisiinsa. 
Kuva 2. Piilevän rakenne (muokattu Cox 2014). Piilevä koostuu kahdesta valvasta sekä niitä yhdessä 
pitävistä vyötäisnauhoista. Solun vanhempi osa on nimeltään epiteeka ja se on solun uudempaa osaa, 
hypoteekaa, vähän isompi. Piilevän seinämäkokonaisuus on nimeltään frustuli. Monilla lajeilla on 
tunnusomaisia strioja tai raafe valvassaan. 
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6.2. Lisääntyminen 
Piilevien lisääntymistä on toistaiseksi tutkittu melko vähän (Mann 1999). Piilevät lisääntyvät 
valtaosan elinajastaan suvuttomasti jakautumalla. Solun jakautumisessa protoplastissa eli 
solukalvon sisäpuolella muodostuu eksosytoosin avulla uudet soluseinät (Round et al. 1990: 4–8). 
Tämän seurauksena muodostuvat uudet soluseinät eli hypovalvat ovat epivalvoja hieman 
pienempiä. Muodostuvat uudet solut koostuvat puoliksi vanhasta valvasta ja puoliksi uutena 
muodostuneesta valvasta, minkä takia toinen muodostuvista soluista on emosolun kokoinen ja 
toinen tätä pienempi (Mann 1999). Solun alkuperäisistä valvan puoliskoista käytetään aina nimeä 
epiteeka ja uutena muodostunut valva on nimeltään hypoteeka (Round et al. 1990). Solun 
alkuperäinen hypoteeka on täten uuden solun muodostumisen jälkeen uuden solun epiteeka. 
Epiteeka on aina hypoteekaa suurempi, mikä johtaa lopulta populaation solujen keskikoon 
pienenemiseen. Solun jakautuminen ja valvojen muodostuminen solujen sisäpuolella johtaa solujen 
keskimääräisen koon pienenemiseen yhteisössä. 
Valtaosa piilevistä lisääntyy jossain vaiheessa elämäänsä seksuaalisesti, jolloin saavutetaan jälleen 
lajin alkuperäinen koko ja kierros palaa alkuun (Mann 1999). Seksuaalinen lisääntyminen tapahtuu 
erityisen suvulliseen lisääntymiseen kykenevän solun, auksosporin, muodostumisen seurauksena 
(Round et al. 1990: 4–8). Auksospori muodostuu tyypillisesti silloin, kun piileväpopulaatiossa on 
saavutettu tietty minimikoko, mutta myös valon määrällä ja veden lämpötilalla on havaittu olevan 
vaikutusta piilevien seksuaaliseen käyttäytymiseen (DeNicola 1996). Piileväpopulaatiolla voi mennä 
jopa viisi vuotta siihen, että populaatio saavuttaa minikokonsa, minkä jälkeen piilevät lisääntyvät 
suvullisesti (Mann 1999). Tätä ennen epämuodostuneet tai muuten poikkeavat solut ovat 
saattaneet lisääntyvä runsaasti suvuttomasti, mikä hankaloittaa lajinmääritystä. Piilevien on todettu 
kuitenkin risteytyvän heikosti keskenään ainakin tutkimusolosuhteissa, joten poikkeavien piilevien 
kohdalla ei nykytiedon valossa ole syytä epäillä risteymää. Risteysyritykset ovat järjestäen 
epäonnistuneet koeoloissa eikä edes onnistunut hedelmöitys ole tuottanut elinkykyisiä jälkeläisiä.  
6.3. Levinneisyys 
Piilevien levinneisyyteen vaikuttavissa tekijöissä on pitkään ollut vallalla kaksi vastakkaista 
näkökulmaa: piilevät ovat kosmopoliitteja tai pitkillä etäisyyksillä levinneisyysrajoitteisia (Soininen 
2007). Kosmopoliittisuutta tukeva näkökulma edellyttäisi, että piilevät esiintyvät alueella 
ainoastaan paikallisten ympäristöolosuhteiden säätelemänä eli periaatteessa samanlaisissa 
ympäristöolosuhteissa tavattaisiin aina tiettyjä, samoja lajeja. Toinen näkökulma puolestaan katsoo, 
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että tämänhetkiset paikalliset olosuhteet ovat riittämättömiä selittämään koko lajiston vaihtelua, 
jolloin myös alueen historialliset, biogeografiset ja evolutiiviset tekijät tulee ottaa huomioon. 
Viimeaikaiset tutkimukset ovat osoittaneet, että piileväyhteisöihin vaikuttavat samat prosessit kuin 
makro-organismeihin, mutta todennäköisesti eri voimakkuudella (Vanormelingen et al. 2008). 
Laajasta levinneisyydestään huolimatta vaikuttaakin siis siltä, että piilevät ovat 
levinneisyysrajoitteisia (Vanormelingen et al. 2008; Casteleyn et al. 2010; Wu et al. 2014). Piilevien 
on osoitettu olevan levinneisyysrajoitteisia jopa parin sadan kilometrin tutkimusalueella ja useissa 
tutkimuksissa on saatu viitteitä siitä, että paikallisten ympäristöolosuhteiden selitysaste laskee 
tutkimusalueen kasvun myötä (Soininen 2007). Muutamaa poikkeusta lukuun ottamatta endeemisiä 
lajeja ei kuitenkaan uskota nykytiedon valossa esiintyvän piilevillä (Vanormelingen et al. 2008). 
Vaikka piilevien levinneisyyden taustalla vaikuttaa ainakin jossain määrin laajempi 
säännönmukaisuus levinneisyydessä, niin paikalliselle piileväyhteisölle paikalliset, sen hetkiset 
ympäristöolot merkitsevät kaikista eniten (Soininen 2007; Wu et al. 2014; Teittinen & Soininen 
2015).  
Piilevät leviävät runsaimmin vesistöistä toisiin suorien vesiyhteyksien välityksellä (Kristiansen 1996). 
Piilevät pystyvät leviämään myös passiivisesti hyönteisten (Revill et al. 1967), lintujen ja ilman 
välityksellä (Schlichting 1964), ja saattavat siirtyä nopeasti pitkienkin matkojen päähän. Piilevät 
kulkeutuvat vesistöjen välillä hyönteisten tai lintujen ulkopuolelle kiinnittyneinä (Kristiansen 1996). 
Leviämisetäisyys on merkittävä tekijä, sillä ilmateitse siirtyvän piilevän tulee sietää äärimmäistä 
stressiä, sillä altistuu usein voimakkaalle kuivumiselle matkan aikana. Osa piilevistä pystyy 
välttämään tämä ongelman pysymällä elinkykyisinä lintujen ruoansulatuksessa ja kulkeutumalla 
tällä tavoin uudelle alueelle. Luonnollisten leviämistapojen lisäksi piilevät leviävät tahattomasti 
myös ihmisen välityksellä (Kristiansen 1996). Nopea muutos piilevien runsaussuhteissa johtuu usein 
ihmisen toimista (Vanormelingen et al. 2008). Sedimenttikerrostumista kerättyjen piilevänäytteiden 
perusteella on todettu, että osa nykyään laajasti ja yleisesti tavattavista piilevälajeista esiintyivät 
alun perin paljon suppeammalla alueella. Lajien nopea runsastuminen on ajoitettu samaan aikaan 
alueelle istutettujen vierasperäisten kalojen kanssa.  
6.4. Ekologia 
Piileväyhteisöjen koostumukseen vaikuttavat lukuisat fysikaaliset, kemialliset ja biologiset tekijät, 
jotka vaikuttavat paikallisessa vesiekosysteemissä samanaikaisesti (Peterson 1996). Yksittäisen 
muuttujan vaikutusten erottaminen muista muuttujista ei ole usein järkevää, sillä piileviin vaikuttaa 
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aina muuttujien muodostama kokonaisuus (Rühland et al. 2015). Piilevät tarvitsevat 
elinympäristöltään ensisijaisesti kosteutta, ravinteita, valoa ja tilaa (Stevenson 1996). Piilevät 
kilpailevat näistä resursseista sekä keskenään että muiden levälajien kanssa. Tilan merkitys korostuu 
erityisesti perifyyttisillä piilevillä, joille tila on rajallinen ja kasvua rajoittava resurssi. Tila on kuitenkin 
toissijainen muuttuja, sillä ilman valoa ja ravinteita piilevä ei kykene elämään eikä kilpailemaan 
tilasta. Tila vaikuttaa epäsuorasti ravinteiden ja valon saatavuuteen, sillä tavallisesti kaikki vapaana 
oleva tila otetaan käyttöön, mikä edelleen kiristää kilpailua ravinteista ja valosta. Matalat järvet 
tarjoavat perifyyttisille leville suuremman elinalueen kuin syvät järvet, sillä valoa on laajemmalla 
alueella riittävästi saatavilla (Hill 1996). Ravinteiden ja valon runsas saatavuus mahdollistavat 
monimuotoisemmat yhteisörakenteet (Lowe 1996).  
Epiliittiset piilevät ovat todennäköisesti tutkituin perifyyttinen piileväryhmä, koska kiviä ja 
lohkareita esiintyy runsaasti karuissakin vesistöissä (King et al. 2006), ja rantaviiva on helposti 
saavutettavissa (Cantonati et al. 2009). Rantaviiva on kuitenkin myös kaikista voimakkaimpien 
muutosten alaisena (Wantzen et al. 2008). Vesistön ylemmissä kerroksissa on yleensä tiukasti 
alustaan kiinnittyviä leviä, sillä niiden tulee sietää toistuvaa rantavoimien vaikutusta elinalueellaan 
(Lowe 1996). Tiukasti alustassa kiinni olevat piilevät selviävät yleensä myös paremmin häiriöistä, 
jolloin esimerkiksi voimakas aallokko saattaa liikutella levien kasvualustoja (Peterson 1996). 
Pitkittäissymmetristen piilevien on todettu sietävän aaltojen häirintää muihin piileviin verrattuna 
keskimäärin paremmin, sillä ne usein kiinnittyvät tehokkaasti alustaan, mutta ovat kuitenkin 
tarpeeksi joustavia, jolloin niiden solut eivät vaurioidu yhtä herkästi (Lowe 1996). Veden 
virtausnopeuden (Cantonati & Spitale 2009) sekä vedenkorkeuden vaihtelun on osoitettu olevan 
merkittäviä tekijöitä piilevien kannalta (Cantonati et al. 2009; Cantonati et al. 2011). Vesistön 
vedenkorkeuden säännöstelyllä on pitkäaikaisia, vielä useiden vuosien päästä näkyviä vaikutuksia 
piileväyhteisöihin (Spitale et al. 2015). Vaikutukset näkyvät erityisesti rantojen piilevissä, joihin 
vedenkorkeuden vaihtelut vaikuttavat eniten. Planktisiin piileviin veden säännöstely ei vaikuta yhtä 
voimakkaasti, mikä viittaa häiriöiden parempaan sietokykyyn tai nopeampaan palautumiseen 
häiriön jälkeen. Syvemmällä sekä valon että häiriöiden määrä ja vaihtelu vähenee, minkä 
seurauksena lajisto muuttuu nopeasti toiseksi (Lowe 1996). Veden syvyydellä onkin osoitettu olevan 
merkitystä piilevälajien kannalta ja eri lajit suosivat selvästi eri syvyyksiä (Cantonati et al. 2009). Kun 
häiriöitä ei ole, levät lisääntyvät ja alkavat rajoittaa toisten levien valon saantia (Hill 1996) sekä 
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ravinteiden saantia (Borchardt 1996), minkä seurauksena kilpailu ahtaassa tilassa kiihtyy 
(McCormick 1996).  
Ravinteiden saatavuus vaikuttaa vahvasti yhteisöjen rakenteeseen, levinneisyyteen ja runsauteen 
(Stevenson 1996). Ravinteiden määrä vesistöissä saattaa vaihdella voimakkaasti lähekkäinkin 
olevien vesistöjen välillä (Soininen & Meier 2014). Ravinteisuuden lisääntyminen karuissa 
vesistöissä johtaa yleensä lajirunsauden kasvuun, mutta rehevissä vesistöissä ravinteisuuden 
lisääntyminen lisää kilpailua ja saattaa täten rajoittaa lajirunsauden kasvua. Ravinnerajoitteisuus on 
melko yleistä piilevillä, mutta kasvua rajoittava ravinne saattaa vaihdella (Borchardt 1996). Usein 
erityisesti kokonaisfosforin pitoisuus vedessä on olennaista piilevien lajirunsauden kannalta (mm. 
Cantonati & Spitale 2009; Gesierich & Kofler 2010; Soininen 2007). Ainoastaan yksi ravinne voi olla 
kasvua rajoittava kerrallaan (Borchardt 1996) ja mikäli sama ravinne on rajoittava usealle eri lajille, 
kilpailevat lajit kyseisestä resurssista, yrittäen hyödyntää sitä mahdollisimman tehokkaasti. Kilpailu 
saattaa lopulta johtaa yhden vahvan lajin menestymiseen muiden taantuessa. Piilevät kuluttavat 
enemmän ravinteita, silloin kun valo- ja lämpöolosuhteet eivät ole kasvun kannalta optimaaliset 
(Borchardt 1996). Levät eivät välttämättä aina olekaan suoraan ravinnerajoitteisia, vaan joku toinen 
muuttuja, kuten valon määrä tai laidunnuspaine saattavat rajoittaa kasvua enemmän.  
Piilevien kasvualustalla on vaikutusta lajistoon (Cantonati & Lowe 2014). Kasvualustan vaikutuksesta 
johtuen ainoastaan tutkimukset, joissa on käytetty samanlaisia alustoja, ovat keskenään 
vertailukelpoisia (King et al. 2006). Kasvualustan merkitys korostuu erityisesti karuissa vesissä, joissa 
kasveja on vähemmän tarjolla kasvualustoiksi ja joissa levät saavat osan ravinteistaan alustasta (CEN 
2003). Alustaan kiinnittyneet piilevät ovat yleensä enemmän valo- kuin ravinnerajoitteisia 
(Vadeboncoeur et al. 2001). Valon vaikutukset paikallisessa yhteisössä ovat monien eri tekijöiden, 
kuten sopeumien ja kilpailun, summa (King et al. 2006). Runsas ravinnekuormitus vesistössä 
hyödyttää eniten planktisia leviä, mikä johtaa niiden runsastumiseen ja perifyyttisten levien 
varjostuksen lisääntymiseen (Lowe 1996). Vesistön rehevöityminen on todellinen uhka perifyyttisille 
piileväyhteisöille (Cantonati et al. 2009), kun taas kemialliset muutokset häiritsevät enemmän 
planktisia leviä, minkä seurauksena niiden määrä vähenee ja valoa on enemmän saatavilla myös 
pohjalla. Muutokset valon laadussa ja määrässä vaikuttavat piilevien fotosynteesitehoon (Hill 1996). 
Varjostuksen ja valon määrän merkitys onkin noussut useissa tutkimuksissa yhdeksi eniten 
piileväyhteisöjen koostumukseen vaikuttavista tekijöistä (mm. Cantonati et al. 2009; Cantonati & 
Spitale 2009; Mogna et al. 2015).  
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Eri piilevälajeilla on erilaiset vaatimukset ympäristöolojen suhteen sekä erilaiset vasteet veden pH:n, 
suolaisuuden sekä veden lämpötilan kanssa (Weckström et al. 1997; Mann 1999). Geokemialliset 
muuttujat, kuten veden pH sekä ionien konsentraatiot ovatkin edellisten tutkimusten valossa 
piileväyhteisöjen koostumukseen selvästi vaikuttavia tekijöitä (Cantonati et al. 2001; Soininen 
2007). Veden pH säätelee monien vesiekosysteemissä elävien eliöiden fysiologisia prosesseja ja sen 
on todettu olevan erityisen merkittävä tekijä piilevien kannalta (mm. Gesierich & Kofler 2010; 
Cantonati et al. 2011; Mogna et al. 2015). Toinen useissa tutkimuksissa esille nouseva muuttuja on 
veden nitraattipitoisuus (mm. Cantonati et al. 2009; Cantonati & Spitale 2009). Ihmisten toimet 
lisäävät nitraatin pitoisuuksia vesistöissä, millä on todettu olevan selvä vaikutus paikalliseen 
piileväyhteisöön (Angeli et al. 2010; Cantonati et al. 2016). Lisäksi vesistön sähkönjohtokyvyllä on 
selvä vaikutus piileväyhteisöihin (mm. Soininen et al. 2004; Mogna et al. 2015). 
Vuodenaikaiset lämpötilan vaihtelut voivat olla huomattavia lauhkealla alueella (Lowe 1996) ja 
piileväyhteisössä onkin havaittu selvää vaihtelua vuodenaikojen mukaan (DeNicola 1996; King et al. 
2006). Piilevien vuodenaikaisvaihtelun takana on erityisesti muutokset ravinteiden ja valon 
saatavuudessa (King et al. 2006). Perifyyttisten piilevien kausittainen vaihtelu vaikuttaa olevan 
erityisesti yhteydessä planktisten piilevien määrään vedessä, joiden runsaus vaikuttaa perifytonin 
käytössä olevaan valon määrään (Cantonati et al. 2009). Todennäköisesti myös piileviin kohdistuva 
laidunnuspaine vaihtelee kausittain, mutta sen vaikutukset piileväyhteisöihin vaihtelevat (King et al. 
2006). Kausittaisuuden vaikutusta tutkimukseen voi pyrkiä vähentämään keräämällä näytteet 
piilevien kasvullisen kauden pääteeksi, jolloin näytteet kuvaavat hyvin vesistön piileväyhteisön 
tyypillistä koostumusta (Cantonati et a. 2012). Optimaalinen keräysaika voi vaihdella paikasta 
riippuen, mikä tulee ottaa huomioon näytteitä vertailtaessa (King et al. 2006). 
Ilmastonmuutos tulee vaikuttamaan vesistöjen olosuhteisiin ja todennäköisesti myös epäsuorasti 
piileväyhteisöihin (Rühland et al. 2015). Suorat muutokset vesistössä sekä epäsuorat muutokset 
vesistöä ympäröivän kasvillisuuden kautta vaikuttavat piilevien elämään (Gerecke 2011). 
Keskilämpötilojen nousu sekä vesien sulana pysyminen pidempään mahdollistaa monipuolisemman 
habitaattien hyödyntämisen sekä muuttaa valo- ja ravinneolosuhteita erityisesti matalissa 
vesistöissä (Rühland et al. 2015). Valon ja ravinteiden runsaampi saatavuus todennäköisesti lisää 
piileväyhteisöjen monimuotoisuutta. Syvissä järvissä saattaa lisäksi vesimassojen sekoittuminen 
vähentyä, mikä lisää lämpötilakerrostuneisuutta. Kokonaisuudessaan muutos suosisi erityisesti 
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pienisoluisia planktisia piileviä, mitä tukee myös tutkimustulokset aikaisemmista lämpökausista 
maapallolla (Sorvari et al. 2002; Rühland et al. 2015).   
6.5. Korkeuden vaikutus piileviin 
Korkeuden vaikutusta piileviin on tutkittu yhä enemmän viime vuosikymmeninä. Korkeuteen 
liittyviä tutkimuksia on tehty mm. Italiassa lähteissä ja virtavesissä (Cantonati & Spitale 2009, 
Cantonati et al. 2012), Pyreneillä lähteissä (Sabater & Roca 1990), Suomessa virtavesissä (Teittinen 
et al. 2016), Sveitsissä virtavesissä ja järvissä (Robinson & Kawecka 2005), Kiinassa virtavesissä 
(Wang et al. 2011), Siperiassa virtavesissä (Potapova 1996), Argentiinassa virtavesissä ja järvissä 
(Hassan et al. 2013) sekä Himalajalla virtavesissä (Ormerod et al. 1994, Cantonati et al. 2001). 
Useiden tutkimusten mukaan vaikuttaa siltä, että korkeudella on epäsuorasti vaikutusta 
piileväyhteisöjen kokoonpanoon (mm. Rimet et al. 2007; Gesierich & Kofler 2010; Rühland et al. 
2015). Korkeuden on havaittu olevan joissain tutkimuksissa jopa eniten lajirunsauteen vaikuttava 
muuttuja (Wang et al. 2012; Mogna et al. 2015). Erityisen merkittävää piilevien kannalta ovat 
varjostuksen ja veden kemiallisten ominaisuuksien muutokset korkeuden suhteen, sillä ne 
vaikuttavat suoraan piilevien elinolosuhteisiin (Wang et al. 2011). Vaikutuksia piileviin on havaittu 
olevan veden pH:n, kokonaisfosforin, sähkönjohtokyvyn sekä nitraattipitoisuuksien muutoksilla 
korkeuden suhteen (Gesierich & Kofler 2010; Cantonati et al. 2012). Tulosten yleistämisessä tulee 
kuitenkin noudattaa varovaisuutta, sillä eri tutkimuksissa on päädytty hyvin eri tuloksiin (Wang et 
al. 2011).  
Piileväyhteisöjen koostumuksessa on useissa tutkimuksissa havaittu lajistollisia muutoksia 
korkeusgradientilla. Abioottiset tekijät todennäköisesti selittävät parhaiten piilevien esiintyvyyden 
vaihtelua korkeusgradientilla (Wang et al. 2011). Ormerod et al. (1994) huomasivat 
piilevätutkimuksessaan lajiston selvän jakautumisen ylä- ja alarinteiden lajeihin. Kokonaisuudessaan 
taksoneita havaittiin eniten alarinteillä, taksonien määrän vähentyessä siirryttäessä ylöspäin. Hyvin 
korkealla olevat vesistöt ovat usein fosforirajoitteisia, mikä johtaa alhaisia fosforipitoisuuksia 
sietävien lajien dominointiin (Wang et al. 2011). Vaikutus heikkenee siirryttäessä alaspäin ja 
saatavilla olevien ravinteiden runsastuessa. Piilevien lajirunsauden on todettu laskevan lineaarisesti 
suhteessa korkeuteen myös muissa tutkimuksissa (mm. Sorvari et al. 2002; Wang et al. 2011). 
Toisaalta piilevien lajirunsauden on havaittu olevan myös korkeimmillaan rinteen keskivaiheilla 
metsä- ja tundravyöhykkeen ekotonilla (Weckström & Korhola 2001). Lajirunsauden ja korkeuden 
suhde noudatti tällöin makro-organismeilla yleisesti tavattua trendiä, jossa suurin lajirunsaus 
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sijoittuu rinteen keskivaiheille, lajirunsauden ollessa alhaisinta ylä- ja alarinteillä. Piilevien 
lajirunsauden sijoittumiseen vaikuttaa todennäköisesti juuri puurajan vaihtumisvyöhyke, jolloin 
erilaisia habitaatteja on runsaasti tarjolla. Ympäristöolosuhteet ovat hyvin vaihtelevia, jolloin lajien 
sisäinen ja lajien välinen kilpailu vapaista ekolokeroista kiihtyy. Lopputuloksena tapahtuu 
lajiutumista ja sopeutumista melko kapeisiin ekolokeroihin, kun alkuperäiset lajit sopeutuvat 
tulokaslajien saapumiseen. Yhteiselo puolestaan johtaa kokonaisuudessaan suurempaan 
lajirunsauteen.  
6.6. Määritys 
Piilevien tunnistus on perinteisesti perustunut piilevän valvan ulkoisten piirteiden tunnistamiseen 
valomikroskoopin avulla (Dixit et al. 1992). Piilevissä on nähtävissä kaksi erilaista puolta: valvan puoli 
ja vyötäisnauhojen puoli (Round et al. 1990). Valvapuolella näkyy erilaisia huokosia, kammioita, 
uurteita sekä muita lajityypillisiä piirteitä, joiden perusteella piilevät on usein mahdollista määrittää 
lajilleen. Vyötäisnauhojen puolelta näkyvä solu on kyljellään näytteessä, minkä takia sitä voi olla 
jopa mahdotonta tunnistaa. Varmaa tunnistusta varten onkin yleensä nähtävä ainakin muutama 
solu valvan puolelta. Lisäksi solun koko, muoto sekä symmetrisyys ovat tärkeitä suku- ja lajitason 
tuntomerkkejä. Piilevien solukoko vaihtelee huomattavasti eri lajien välillä (Snoeijs et al. 2002). Isot 
lajit esiintyvät tyypillisesti harvakseltaan, ja niitä tulee piilevälaskennoissa vastaan vain satunnaisesti 
verrattuna pienempikokoisiin lajeihin. Kuoren jäykkyyden vuoksi piilevä kykenee kasvamaan 
ainoastaan pystysuunnassa, jolloin hypoteekan ja epiteekan väliin muodostuu uusia osioita (Round 
et al. 1990: 4–8). Tämän ominaisuuden johdosta piileväyksilön kasvu ei vaikuta tunnistuksen 
kannalta merkityksellisen valvan kokoon tai muotoon.  
Piilevien luokittelu aloitettiin jo 1800-luvulla, mutta se oli aluksi hyvin suurpiirteistä, subjektiivista 
ja yksinkertaistavaa (Mann 1999). Muuntelua lajien sisällä selitettiin poikkeuksellisilla olosuhteilla 
tai lajin sisäisellä joustavuudella. Myöhemmin on todettu useiden alkuperäisten lajien käsittävän 
itse asiassa useampia lajeja. Valvan ulkoisiin piirteisiin perustuva määritys ei kuitenkaan 
todennäköisestä jää missään vaiheessa pois, vaikka molekyylibiologiset määritysmenetelmät 
kehittyvät jatkuvasti. Määritystavalla on nimittäin pitkät perinteet, jolloin menetelmä toimii 
yhdistävänä tekijänä aiempiin tutkimuksiin ja niissä käytettyihin määrityksiin. Lisäksi 
valomikroskoopilla tehtävä määritys on suhteellisen helppo, edullinen sekä aina saatavilla oleva 
menetelmä, joka on myös helposti kuvailtavissa ja toistettavissa.  
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Erityisen haastavaa perinteisen valomikroskooppimäärityksen kannalta on piilevien elinkierto, 
jolloin lajit tulee pystyä tunnistamaan luotettavasti kaikissa kierron vaiheissa (Mann 1999). 
Seksuaalisesti juuri lisääntynyt, maksimikoossa oleva solu voi olla vaikea yhdistää minimikoossa 
olevaan saman lajin yksilöön. Solukoon pieneneminen usein vaikeuttaa lajimääritystä, mutta 
toisinaan lajille tunnusomaiset piirteet tulevat esille vasta solukoon pienennettyä riittävästi (esim. 
Neidium ampliatum). Lajinmääritys on ollut piilevien kohdalla aina haastavaa ja piilevien taksonomia 
elää edelleen (Mann 1999). Genotyyppien selvittäminen antaa arvokasta lisätietoa lajien 
monimuotoisuudesta. Tulevaisuudessa perinteisistä lajijaoista tuleekin todennäköisesti ainakin 
osittain luopua. Uusien tekniikoiden ja käytettävissä olevan tiedon kasvamisen myötä piilevien 
määritys muuttuu todennäköisesti hienopiirteisemmäksi (Mann & Droop 1996). Tarkemman 
määrityksen uskotaan tuovan esille monia endeemisiä lajeja, mikä mahdollistaisi lajien entistä 
tehokkaamman hyödyntämisen bioindikaattoreina. Todennäköistä on myös, että osa lajeista 
osoittautuisi aidosti kosmopoliiteiksi lajeiksi. Luultavaa on, että piilevien lajimäärä tulee kasvamaan 
tulevaisuudessa (Mann 1999; Hillebrand et al. 2001; Soininen 2007).  
7. Tutkimusalue 
Tutkimusalue (46˚03'07.7'' – 46˚16'01.1'' P, 10˚33'57.1'' – 10˚49'21.5'' I) sijoittuu Pohjois-Italiaan 
Trenton maakuntaan Adamello-Brentan luonnonpuiston alueelle (kuva 3). Köppenin 
ilmastoluokituksessa luonnonpuisto sijoittuu subtrooppiseen kosteaan ilmastoon (Cfa), jossa on 
kuuma kesä sekä leuto talvi (Kottek et al. 2006). Alue on osittain vuoristoista, joten ilmastoluokitus 
pitää paikkansa vain vuorten alarinteillä. Alueella sataa tasaisesti ympäri vuoden, ja talvikuukausina 
sade tulee lumena. Trenton kaupungin (30 km Pinzolosta länteen) viimeisen 30 vuoden (1987–2016) 
ilmastoaineiston perusteella alueella sataa vuodessa keskimäärin 704 mm ja vuoden keskilämpötila 
on 13˚C (Clima Trento 2017). Heinä-elokuussa sataa keskimäärin 93 mm kuukaudessa ja 
keskilämpötila on 23–24˚C. Tutkimusalueella lämpötilat ovat keskimäärin Trenton (204 m mpy) 
ilmastoa alhaisempia, sillä alue sijaitsee korkeammalla ja korkeuden kasvaessa keskilämpötila 
laskee. 
Luonnonpuiston kokonaispinta-ala on 620 517 km2 (Parco Naturale Adamello Brenta 2001–2016). 
Adamello-Brentan puiston keskellä sijaitsee Val Rendenan laakso, jonne valtaosa ihmistoiminnasta 
ja kylistä (mm. Pinzolo, Madonna di Campliglio) ovat keskittyneet. Luonnonpuiston alueella on noin 
80 pientä vesistöä sekä 41 aktiivista jäätikköä. Puiston pohjoisosa on lähinnä kuusi- ja 
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lehtikuusimetsää, kun taas etelässä viileämmillä rinteillä pyökit yleistyvät. Puurajan muodostavat 
alueella valtalajina esiintyvät havupuut keskimäärin 1800 metrin korkeudessa. Noin kolmannes 
puiston alueesta on metsien peitossa. Puurajan yläpuolella kasvillisuus vaihettuu alpiiniseksi 
kasvillisuudeksi. Alueella on myös niittyjä sekä aktiivisessa käytössä olevia laitumia lehmille ja 
lampaille. 
Luonnonpuistoa hallitsee kaksi geomorfologisesti hyvin erilaista Reettisten Alppien vuoristoa: 
Adamello-Presanellan massiivi Val Rendenan laakson länsipuolella sekä Brentan Dolomiitit 
itäpuolella. Geologisesti Brentan Dolomiitit ovat osa varsinaisia Dolomiitteja, jotka koostuvat 
lähinnä kalkkikivestä ja dolomiitista (Parco Naturale Adamello Brenta 2001–2016). Kallioperän 
koostumuksesta johtuen pintavesi valuu nopeasti maan alle eikä järviä pääse muodostumaan. 
Brentan alueella järviä on vain muutama. Järvien vähyydestä ja alueen geologisesta 
poikkeavuudesta johtuen tutkimusjärviä ei otettu Brentan alueelta. Myöskään Adamello-
Presanellan jäätikköjen tai jäätikköjokien vaikutuksen alaisia järviä ei otettu mukaan tutkimukseen, 
sillä ne poikkeavat vesikemialtaan muista järvistä merkittävästi. 
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Kuva 3. Tutkimusalueen sijainti Italiassa sekä tutkimusjärvien ja -lampien sijainti tutkimusalueella. 
Tutkimusjärvet sijaitsevat noin 350 km2 alueella (laskettu Qgis-ohjelmalla). Järvien ja lampien numerointi 
vastaa liiteen 1 numerointia. Lähde: Karttapohjat (Italy 2016), korkeusaineisto (USGS 2017). 
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Kaikki tutkimuksen näytteet on kerätty Adamello-Presanellan massiivin alueelta. Tutkimusalueen 
kallioperä koostuu pääosin tonaliitista, graniitista sekä muista kovista, vettä läpäisemättömistä 
kivilajeista (Parco Naturale Adamello Brenta 2001–2016). Adamello-Presanellan kallioperä on 
syntynyt noin 29–42 miljoonaa vuotta sitten. Tonaliittialueet ovat puiston nuorinta kiviaineista, 
jotka ovat muodostuneet kiteytymällä hitaasti maan alla sulasta magmasta. Järvet ovat 
muodostuneet onsilo- ja laaksojäätiköiden synnyttämiin painanteisiin. Vesistöjen 
muodostumishistoriasta johtuen järvet esiintyvät usein pieninä ryhminä lähellä toisiaan. Esimerkiksi 
Laghi di Germenega I-V (20–23), Mandronen järvet (30–35) sekä Lago di Valbona -järvet (1–4) ovat 
tällaisia järviryhmiä. Pinta-alaltaan järvet ovat noin 0,03–15 ha ja niiden valuma-alueet ovat 
keskimäärin 0,8 km2 (kuva 4, Tolotti 2001). Ravinteiden suhteen järvet ovat karuja ja niiden vesissä 
on vain vähän liuenneita mineraaleja (Cantonati et al. 2001).  
Tutkimusalue on absoluuttisesti hyvin korkeaa maastoa ja myös suhteelliset korkeudet ovat 
huomattavia. Alueen matalin kohta on Val Rendenan laakso, joka sijaitsee noin 700–800 metriä 
merenpinnan yläpuolella. Adamello-Presanella vuoriston korkein huippu on Presanella, joka kohoaa 
3558 metrin korkeuteen. Näytteitä kerättiin järvistä ja lammista 632 metrin korkeusgradientilta 
spatiaalisesti mahdollisimman pieneltä alueelta (n. 350 km2), jolloin etäisyyden vaikutus vesistöjen 
olosuhteisiin ja eliöyhteisöihin saatiin minimoitua. Nambino-järvi (10) sijaitsee matalimmalla 
tutkimusjärvistä (1773 m mpy) ja tutkimusjärvi 32 korkeimmalla (2405 m mpy). Kaikki 
tutkimusjärvet ovat saavutettavissa vuoristoisesta maastosta huolimatta kohtuullisen helposti 
polkuja myöten. Osa järvistä sijaitsee suosittujen vaellusreittien varrella (esimerkiksi Tre Laghi I-III 
Kuva 4. Tutkimsjärvien ja -lampien koko  vaihteli huomattavasti. Vasemmalla puolella on nimetön järvi 31 ja 
oikealla puolella Ritorto-järvi (27). Mittasuhteita auttaa hahmottamaan vasemmanpuoleisen lammen rannalla 
kasvava matala tupasvilla. Oikeanpuoleisen järven rannalla on puolestaan vasemmassa reunassa joukko 
ihmisiä, mutta heitä on lähes mahdotonta erottaa. 
31 
 
(16–18) ja Garzone (13)), kun taas osa järvistä on hyvin eristyneitä (esimerkiksi Laghi di Germenega 
I-V (20–23) ja Lamola (11)). Osa järvistä, 
kuten Serodoli (8), Ritorto (27) ja Gelato (5), 
ovat olleet sähköntuotannon käytössä 
vuosina 1950–1990, jolloin järvien veden 
volyymi saattoi laskea jopa 90 % normaalista 
tasosta (Betti 2003, viitattu lähteessä Spitale 
et al. 2015). Serodoli-järvestä (8) 
juoksutetaan edelleen vettä juomavedeksi 
talvikuukausina. Malghette-, Giuliano-, 
Nambino- ja Mandrone -järvien (24, 12, 10, 
30) rannoilla sijaitsee majoitus- ja 
ateriapalveluita tarjoavia vuoristomajoja (kuva 5). Gondolihissien ja useiden vaellusreittien 
vilkkaassa risteyskohdassa sijaitseva Pradalago-järvi jätettiin tutkimuksen ulkopuolelle, sillä 
ihmisvaikutus järvellä oli merkittävää ja vedenlaatu oli silminnähden poikkeava muista 
tutkimusjärvistä ja -lammista.  
8. Tutkimusaineisto ja -menetelmät 
8.1. Aineisto 
Tämän tutkimuksen aineisto on kerätty yhteistyössä Helsingin yliopiston apulaisprofessori Janne 
Soinisen, tohtorikoulutettava Anette Teittisen sekä Trenton luonnontieteellisen museon MUSE:n 
(ital. Museo delle scienze di Trento) tohtori Marco Cantonatin ja tohtori Nicola Angelin kanssa 
heinäkuussa 2016 Pohjois-Italian Adamello-Brenta luonnonpuiston alueelta. Aineisto kerättiin 
heinä-elokuussa 2016 Pohjois-Italian Adamello-Brenta luonnonpuiston alueelta 35 alpiinisesta 
järvestä tai lammesta. Järvet numeroitiin juoksevalla numeroinnilla 1–35. Järvien nimet kirjattiin 
muistiin, mutta osa järvistä oli nimettömiä, jolloin niihin viitattiin annetulla tutkimusjärvinumerolla. 
Jokaisesta järvestä otettiin vesinäyte yhden litran pulloon ja piilevien kokoomanäyte koeputkeen. 
Lisäksi paikan päällä mitattiin kenttämittarilla veden pH, lämpötila (˚C) sekä sähkönjohtokyky 
(µS/cm). Vesinäytteet säilytettiin kylmiössä, jotta veden kemialliset ominaisuudet eivät muuttuisi 
ennen laboratoriomittauksia.  
Kuva 5. Majoitus- ja ateriapalveluilta tarjoava vuoristomaja 
Nambino-järven (10) rannalla. 
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Vesinäytteet analysoitiin MUSE:n laboratorioissa Cantonatin ja Angelin toimesta, ja tulokset 
välitettiin Helsingin yliopistolle niiden valmistuttua marraskuussa 2016. Vedestä määritettiin 
bikarbonaatit (HCO3−, mg/l), veden kovuus (°F) ammouniumionit (NH4+, mg/l), nitriitti (NO2-N mg/l), 
nitraatti (NO3-N, mg/l), fluoridit (F-, mg/l), kloridit (Cl-, mg/l), sulfaatit (SO42-, mg/l), ortofosfaatti 
(PO43-P, mg/l), kokonaisfosfori (P, mg/l), kokonaistyppi (N, mg/l), piidioksidi (SiO2, mg/l), natrium 
(Na, mg/l), kalium (K, mg/l), kalsium (Ca, mg/l) sekä magnesium (Mg, mg/l). Kaikista muuttujista ei 
kuitenkaan ollut mahdollista saada tulosta yli testin määritysrajan kaikista näytteistä, joten osasta 
muuttujista piti luopua analyysivaiheessa. Kenttämittausten tueksi laboratoriossa mitattiin myös 
veden pH sekä sähkönjohtokyky (µS/cm).  
Jokaisen järven koordinaatit sekä korkeus merenpinnasta kirjattiin ylös vesinäytteenottopaikalta. 
Pinta-alan laskemisesta luovuttiin järvien suuren koon ja haastavan maaston takia. Suurimmat järvet 
olivat pinta-alaltaan noin 130 000-150 000 m² ja pienimmät noin 300–500 m². Pinta-alat on laskettu 
Qgis-ohjelman avulla. Kaikista pienimmät järvet (25, 26 ja 29) eivät näy kartalla, joten niiden pinta-
alaa ei ollut mahdollista arvioida. Suurimmat järvet olivat Garzone (13), Malghette (24) ja Ritorto 
(27). Pienimmät laskettavissa olevat järvet olivat nimettömät järvet 31 ja 33.  
Piilevänäytteet kerättiin useissa aiemmissa tutkimuksissa käytetyllä menetelmällä (CEN 2003), jonka 
on todettu olevan toimiva sekä virtavesissä että järvissä (King et al. 2006). Kivet pyrittiin keräämään 
läheltä rantaa, mutta mahdollisimman syvältä, noin 30–50 cm syvyydeltä, jolloin piilevien 
elinympäristössä on vakaammat säteilyolosuhteet ja rantavoimien vaikutus ei ole niin voimakasta. 
Kiviä kerättiin jokaisesta järvestä kymmenen 
kappaletta ja niiden pinnalta harjattiin 
huolellisesti 5 cm x 5 cm kokoinen alue 
hammasharjalla kolme kertaa (kuva 6). 
Hammasharja on tehokas ja tarkka työväline 
kiven epätasaisella pinnalla, minkä lisäksi se 
vahingoittaa piilevien frustuleja mahdollisimman 
vähän (Kelly et al. 1998). Harjausten välissä 
hammasharjaa huuhdeltiin pienessä määrässä 
tutkimusjärvestä otettua vettä, jolloin piilevät 
irtoavat harjasta veteen. Näytekivet kerättiin 
mahdollisimman kattavasti järven rantoja 
Kuva 6. Kivistä harjattiin 5x5 cm alue  kolme kertaa 
hammasharjalla, jota huuhdottiin aina harjausten 
välissä pienessä vesimäärässä tutkimusjärven tai -
lammen vettä. 
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myöten. Yhtä järveä lukuun ottamatta kaikista järvistä onnistuttiin keräämään yhteensä kymmenen 
kiveä näytteenottoa varten. Tutkimusjärvi 25 oli kivien keräämisen kannalta niin haastava, että 
kahdesta isosta kivestä harjattiin useampi näyte kerralla, minkä lisäksi piileviä harjattiin veden alla 
olevista kivistä. Harjausten kokonaislukumäärä vastasi muiden tutkimusjärvien näytteenottoa.  
Piilevänäytteet käsiteltiin ja preparaatit valmistettiin Helsingin yliopistolla kenttäjakson jälkeen. 
Näytteet poltettiin kuumassa vesihauteessa, jolloin orgaaninen aines paloi pois ja jäljelle jäivät vain 
piilevien piikuoret (Kelly et al. 1998; Eloranta et al. 2007: 37). Näytteet hapetettiin vetyperoksidilla, 
jonka annettiin vaikuttaa yön yli. Puhdistettua näytettä siirrettiin tämän jälkeen peitinlasille 
muutama tippa ja nesteen kuivuttua kiinnitettiin objektilasi peitinlasin päälle Naphraxilla. 
Näytteiden laadun varmistamiseksi jokaisesta näytepisteestä tehtiin kaksi rinnakkaispreparaattia.  
Vertailevia analyysejä varten saatiin Anette Teittiseltä Pohjois-Suomesta ja Pohjois-Norjasta 
Kilpisjärven ja Skibotnin väliseltä alueelta kerätty piilevä- ja ympäristömuuttuja-aineisto. Aineisto on 
kerätty elokuussa 2015 yhteensä 105 lammesta, jotka kattoivat korkeusgradientin 10–1038 m mpy. 
Kentällä kerättiin vesi- ja piilevänäytteet ja mitattiin veden pH, sähkönjohtokyky sekä lämpötila. 
Vesinäytteistä analysoitiin laboratoriossa kokonaistyppi, piidioksidi, kalsium, magnesium ja kalium.  
8.2. Piilevien laskenta 
Kaikista näytteistä laskettiin ja tunnistettiin 500 valvaa. Laskenta lopetettiin, kun 500 solua tuli 
täyteen ja sen hetkinen näkökenttä oli laskettu loppuun. Tästä johtuen laskettujen levien määrä on 
aina hieman yli 500, mutta tämä huomioitiin analyyseissä käyttämällä levien suhteellisia osuuksia. 
Näytteiden mikroskopoinnissa käytettiin 1000-kertaista suurennosta valomikroskoopilla. Levien 
laskenta suoritettiin yhtä jaksoisesti syys-marraskuussa 2016. Tunnistus perustui lähinnä Krammerin 
& Lange-Bertalotin (1986–1991) määritysoppaisiin sekä tarvittaessa tunnistuksen tukena käytettiin 
Lange-Bertalotin & Metzeltin (1996) määritysopasta. Epäselvissä tapauksissa turvauduttiin 
molempien ohjaajien mielipiteeseen määrityksestä. Lajimäärityksen tukena käytettiin myös 
Cantonatin et al. (2002) laatimaa piilevien lajilistaa samalta alueelta ja osittain samoista järvistä 
otetuista näytteistä. Lajilistan perusteella huomioitiin Anomoeoneis vitreasta kaksi toisistaan 
selvästi erottuvaa muotoa, ”nuppipäinen” solu (Anomoeoneis vitrea 25) ja ”ei-nuppipäinen” solu 
(Anomoeoneis vitrea 22). 
Kaikkia yksilöitä ei ollut mahdollista määrittää lajitasolla asti, jolloin tyydyttiin sukutason 
määritykseen. Nämä taksonit on merkitty tunnuksella sp. Joidenkin solujen kohdalla oli ilmeistä, 
34 
 
etteivät ne vastaa mitään kirjoissa esitettyjä lajeja. Kirjoista etsittiin silloin mahdollisimman 
läheisesti levän ulkonäköä vastaava laji ja tämä merkittiin tunnuksella cf. Rikkinäisiä tai roskien 
peitossa olevia, epäselviä soluja ei huomioitu, vaikka sukutason määritys olisikin ollut mahdollista. 
Myöskään ”tyhjiä” kuoria ei laskettu, vaikka laji olisikin ollut tunnistettavissa (esimerkiksi Tabellaria 
flocculosa). Kyljellään olevat levät pyrittiin tunnistamaan mahdollisimman tarkasti, mutta kaikissa 
tapauksissa niiden tunnistaminen ei ollut mahdollista. Tällöin tyydyttiin joko sukutason 
määritykseen tai joissain harvoissa tapauksissa solu jätettiin kokonaan määrittämättä. Näytteet 
olivat tarpeeksi tiheitä ja yleensä laskennassa käytettiin vain yhtä preparaattia. Muutaman näytteen 
kohdalla hyödynnettiin myös toista preparaattia solujen vähyydestä tai näytteen laadusta johtuen. 
8.3. Tilastolliset menetelmät 
Aineisto analysoitiin R tilasto-ohjelmalla (R foundation 2017). Piilevät kirjattiin Microsoft Officen 
Excel-taulukko-ohjelmassa omaan matriisiinsa siten, että tutkimusjärvet sijoitettiin riveille ja 
havaitut taksonit sarakkeisiin. Jokaisen järven kohdalle merkittiin laskettujen solujen 
kokonaismäärä. Aineistossa laskettiin absoluuttisten lukumäärien lisäksi jokaisen taksonin 
suhteellinen osuus tutkimusjärvessä, mikä mahdollistaa tutkimusjärvien vertailun toisiinsa. Lisäksi 
aineistosta tehtiin vielä binomiaalinen taulukko, jossa kaikki havainnot merkittiin numerolla 1 ja 
puuttuvat taksonit numerolla 0. 
Vesikemian tulokset kirjattiin ylös omalle taulukkolehdelle vastaavalla tavalla, tutkimusjärvet riveille 
ja vesikemian muuttujat sarakkeisiin. Sähkönjohtokyvyn sekä pH:n kohdalla oli käytettävissä sekä 
kentällä että laboratoriossa mitatut arvot. Sähkönjohtokyvyn arvot eivät parittaisen korrelaation 
perusteella merkittävästi poikenneet toisistaan (r = 0,92), joten analyyseissä käytettiin kentällä 
mitattuja arvoja. Veden pH:n kohdalla ero oli suurempi (r = 0,49), mutta koska pH-arvot ovat alttiita 
muutoksille veden säilytyksen aikana, käytettiin analyyseissä myös pH:n osalta kentällä mitattuja 
arvoja. 
Vesikemian tuloksissa oli joitakin puuttuvia arvoja sekä joidenkin muuttujien kohdalla runsaasti 
arvoja alle määritystason. Tämän vuoksi aineistosta karsittiin pois kokonaan ammoniumionit, 
nitriitti, fluoridit, ortofosfaatti, kokonaistyppi, natrium sekä magnesium. Mikäli vaillinaisia 
mittaustuloksia oli kuusi tai vähemmän, korvattiin puutteelliset arvot analyysejä varten yhtä 
määritystason lukuarvoa pienemmällä yksiköllä, esimerkiksi nitraatti < 0,02 korvattiin luvulla 0,01. 
Kokonaisfosfori otettiin poikkeuksellisesti mukaan analyyseihin, vaikka määritystason alle jääviä 
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arvoja oli yhteensä 17. Kokonaisfosfori antaa tärkeää tietoa vesistön ravinnetasosta, sillä 
kokonaistyppeä ei ollut mahdollista ottaa mukaan analyyseihin. Kokonaisfosforin määritystaso (< 
0,005 mg/l) oli lisäksi hyvin alhainen ja 11 mittaustulosta kokonaisfosforin osalta olivat arvoja 0,007–
0,005 väliltä. Täten määritysarvon alle jäävien arvojen korvaaminen 0,004 mg/l ei todennäköisesti 
poikkea todellisuudesta analyysien kannalta merkittävästi. Tätä oletusta tukee myös Adamellon 
alueella aiemmin tehdyt tutkimukset, joissa kokonaisfosforipitoisuuksia on mitattu osittain samoista 
vesistöistä kuin tässä tutkimuksessa, ja keskimäärin arvot ovat sijoittuneet välille 0,004–0,009 mg/l 
(Cantonati et al. 2001; Tolotti 2001). Tätä alhaisempia arvoja on mitattu lähinnä järvistä, jotka 
sijaitsevat 2400–2700 m mpy eivätkä kyseiset järvet ole mukana tässä tutkimuksessa. 
Bikarbonaateissa oli seitsemän kokonaan puuttuvaa arvoa, jolloin puuttuva arvo korvattiin kahden 
spatiaalisesti lähellä olevan järven biokarbonaattiarvojen keskiarvolla.  
Teittisen Kilpisjärven aineistosta poistettiin poikkeuksellisiksi katsotut lammet, jotta tutkimuksessa 
pystyttäisiin mahdollisimman hyvin vertailemaan nimenomaan lajiston muutosta suhteessa 
maantieteelliseen sijaintiin. Aineistosta poistettiin happamat lammet (pH < 6) sekä hyvin pienet, 
kuivumiselle alttiit lammet. Alkukarsinnan perusteella vertailtavaksi otettiin Teittisen aineistosta 60 
lampea. Jotta koko Kilpisjärven korkeusgradientti tuli otettua huomioon, järjestettiin Kilpisjärven 
lammet korkeuden mukaan Excelissä, minkä jälkeen keskimäärin joka toinen lampi otettiin mukaan 
analyyseihin. Lopullinen lampien määrä 35 vastasi Italian tutkimusjärvien lukumäärää. 
Lajiston suhteen tarkasteltiin Excelissä yleisimpiä taksoneja sekä niiden suhdetta eri korkeuksilla 
sijaitseviin järviin. Samaa jakoa käytettiin myös tarkastellessa korkeuden vaikutusta selittäviin 
muuttujiin. Järvet jaettiin tarkastelua varten sijantikorkeutensa mukaan kolmeen ryhmään: yli 2300 
m mpy olevat järvet (11 kpl), 2000–2300 m mpy olevat järvet (17 kpl) ja alle 2000 m mpy olevat 
järvet (7 kpl). Taksoninen yksilömäärä suhteutettiin jokaisessa korkeusluokassa olevien järvien 
lukumäärään, jotta luvut olisivat vertailukelpoisia. Tarkasteltavaksi otettiin vain 23 useimmin 
tavattua taksonia ja näistä ainoastaan ne taksonit, joissa yksi korkeusluokka kattoi yli 50 % tavatuista 
yksilöistä, huomioitiin lopullisissa tuloksissa. Poikkeuksellisesti Achnanthes minutissima otettiin 
mukaan lopulliseen tarkasteluun, vaikka yksilömäärällisesti runsain korkeusluokka kattoi vain 41 % 
kokonaismäärästä. A. minutissima oli näytteiden kaikista runsain piilevätaksoni yksilömäärällisesti 
ja se usein hallitsi näytteitä Achnanthes marginulatan kanssa, minkä takia vertailu näiden kahden 
lajin välillä oli kiinnostavaa.  
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Aineistosta tarkasteltiin keskeisimpiä tunnuslukuja sekä laskettiin vesikemiamuuttujille 
korrelaatiokertoimet. Korrelaatioissa käytettiin Spearmanin korrelaatiokerrointa, joka soveltuu 
aineistoille, jotka eivät ole normaalisti jakautuneita. Spearmanin korrelaatiolla on mahdollista 
havaita muuttujien välillä vallitseva epälineaarinen riippuvuus (Ranta et al. 2012: 438–440). 
Korrelaation perusteella kaikki yli 0,7 tai alle -0,7 saavista muuttujapareista toinen muuttuja 
poistettiin, jotta analyyseissä ei käytettäisi keskenään merkittävästi korreloituneita muuttujia. 
Käsitellylle ja karsitulle aineistolle tehtiin spatiaalinen autokorrelaatio-analyysi sekä monimuuttuja-
analyysejä R tilasto-ohjelmassa. Tässä tutkimuksessa käytettyjä monimuuttujamenetelmiä ovat 
yleistetyt lineaariset mallit, redundanssianalyysi, ei-parametrinen moniulotteinen skaalaus sekä 
similariteettianalyysi. Monimuuttujamenetelmät mahdollistavat vastemuuttujaan samanaikaisten 
vaikuttavien muuttujien vaikutusten selvittämisen (Ranta et al. 2012: 457–460). 
Monimuuttujamenetelmät pelkistävät aineistosta saatavan tiedon ja poimivat sieltä analyysin 
kannalta merkittävät muuttujat.  
8.3.1. Spatiaalinen autokorrelaatio 
Luonnossa esiintyvät asiat ovat aina jossain määrin järjestäytyneitä tai ryhmittyneitä niitä 
määräävien tekijöiden mukaisesti (Legendre & Fortin 1989). Kohteiden välillä voidaan katsoa 
vallitsevan spatiaalinen autokorrelaatio, mikäli viereisten kohteiden avulla on mahdollista ennustaa 
läheisen kohteen arvo (Legendre & Fortin 1989; Legendre & Legendre 2012: 17). Mitattujen arvojen 
riippumattomuus toisistaan on kuitenkin tärkeää analyysien onnistumisen kannalta (Fortin et al. 
1989). Tämä arvojen itsenäisyys saattaa kuitenkin olla vaikea saavuttaa, sillä vaikka näytteenotto 
olisikin suoritettu täysin satunnaisesti tai systemaattisesti, viereiset kohteet ovat usein keskenään 
samankaltaisempia kuin kauempana olevat.  
Positiivinen spatiaalinen autokorrelaatio tarkoittaa, että muuttujien arvot ovat lähekkäisillä alueilla 
samankaltaisia, mikä on hyvin tyypillistä ekologisessa tutkimuksessa (Legendre & Fortin 1989). 
Negatiivinen spatiaalinen autokorrelaatio taas tarkoittaa, että lähellä toisiaan olevat alueet ovat 
keskenään erilaisempia kuin satunnaiset alueet. Lyhyellä etäisyydellä negatiivinen autokorrelaatio 
saattaa ilmetä esimerkiksi kasviyhteisöjen erilaisuutena verrattuna toisiinsa, positiivinen 
autokorrelaatio puolestaan keskittyminä. Spatiaalisen autokorrelaation seurauksena tilastolliset 
analyysit, esimerkiksi korrelaatio- tai regressioanalyysit, antavat liian herkästi merkitseviä arvoja, 
vaikka todellisuudessa ilmiö ei välttämättä ole merkittävä (Legendre & Fortin 1989). 
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Spatiaalisen autokorrelaation vaikutus aineistoon todetaan ennen varsinaisten analyysien tekoa 
(Fortin et al. 1989). Mikäli merkitsevää spatiaalista autokorrelaatiota ei ole havaittavissa muuttujien 
raaka-arvoissa, vastemuuttujissa tai mallin residuaaleissa, on tutkimuksessa mahdollista käyttää 
klassisia tilastollisia analyysejä. Spatiaalisessa autokorrelaatioanalyyseissä testataan 
nollahypoteesia, joka olettaa, että mitattujen arvojen välillä ei ole merkitsevää autokorrelaatiota. 
Analyysissä käytettiin Moran I-kerrointa (Moran 1950), joka tekee parittaista vertailua pisteiden 
välillä yksittäisissä etäisyysluokissa. Tuloksena saadaan korrelogrammi, jossa autokorrelaation arvot 
esitetään suhteessa etäisyysluokkiin (Legendre & Fortin 1989). Korrelogrammeista on mahdollista 
nähdä autokorrelaation voimakkuus, vaikutusalue sekä rakenne (Fortin et al. 1989). 
Aineistolle laskettiin spatiaalinen autokorrelaatiokertoimet ncf-paketilla R tilasto-ohjelmassa 
(Bjornstad 2016). Autokorrelaatiossa lukuisia tilastollisia merkitsevyystestejä tehdään 
samanaikaisesti, mikä saattaa johtaa nollahypoteesin hylkäämiseen riskitasolla α = 0,05 (Legendre 
& Legendre 2012: 23). Tästä johtuen suoritettiin globaalitesti, joka selvittää, onko aineistossa yhtään 
tilastollisesti merkitsevää arvoa. Tämän toteutettiin Bonferronin korjauksella, jolloin riskitaso 
muutetaan muotoon α’= α/k, missä k on etäisyysluokkien määrä. Mikäli tämän jälkeen yksikin arvo 
oli merkitsevä, katsottiin koko korrelogrammin olevan merkitsevä. 
8.3.2. Varianssin inflaatiotekijä 
Multikollineaarisuus tarkoittaa sitä, että kaksi tai useampi selittävää muuttujaa ovat korreloituneet 
voimakkaasti keskenään, jolloin ne käytännössä selittävät samaa asiaa (Ranta et al. 2012: 420). 
Muuttujien välinen korkea multikollineaarisuus saattaa johtaa virheellisiin arvioihin tulosten 
merkitsevyydestä (O’Brien 2007). Tutkimuksessa multikollineaarisuus otettiin huomioon 
tarkastelemalla varianssi inflaatiotekijän arvoja (engl. variance inflation factor, VIF). VIF-arvojen 
avulla on mahdollista havaita sellaisia muuttujien välisiä yhteyksiä, jotka eivät välttämättä tule ilmi 
tarkastelemalla muuttujien välisiä parittaisia korrelaatioita. VIF-arvot kertovat tiivistetysti, kuinka 
voimakkaasti multikollineaarisuus vaikuttaa yksittäiseen muuttujaan. Esimerkiksi arvo 10 tarkoittaa, 
että muuttujan regressiokerroin on 10 kertaa suurempi kuin mitä se olisi, jos se olisi lineaarisesti 
itsenäinen suhteessa analyysin muihin muuttujiin. VIF-arvoissa pidetään yleensä tavoitteena päästä 
alle kymmenen tai jopa alle neljän arvoihin, jolloin voidaan katsoa aineiston muuttujien olevan 
riittävän itsenäisiä ja analyysien tulosten luotettavia. Saatuja VIF-arvoja on mahdollista laskea 
poistamalla korkeita arvoja saava muuttuja tai yhdistämällä kaksi muuttujaa yhdeksi muuttujaksi 
analyysiin. Muuttujien poistamisessa tulee pyrkiä poistamaan muuttujia, jotka eivät ole tärkeitä 
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selitettävän muuttujan kannalta, jolloin mallista tulee mahdollisimman yksinkertainen ja toimiva 
(Ranta et al. 2012: 420).  
8.3.3. Yleistetyt lineaariset mallit 
Yleistetyt lineaariset mallit (engl. generalized linear models, GLM) ovat monimuuttujamenetelmiä 
(Nelder & Wedderburn 1972), joita käytettiin tässä tutkimuksessa selittämään lajirunsauden 
vaihtelua tutkimuspaikkojen välillä. Toisin kuin lineaariset mallit, yleistetyt lineaariset mallit 
pystyvät tulkitsemaan myös aineistoa, joka ei ole normaalisti jakautunutta. Yleistetyt lineaariset 
mallit hyödyntävät linkkifunktioita, joilla lineaarinen ennuste voidaan muuntaa näennäisen 
epälineaariseksi, sekä eksponentiaalisia jakaumia (McCullagh & Nelder 1983: 11–25). Aineiston 
muuttujien suhdetta normaalijakaumaan testattiin Shapiro-Wilks-testillä (Shapiro & Wilk 1965). 
Kaikki havainnot olivat positiivisia lukuja ilman ylärajaa, jolloin analyyseissä käytettiin aineistolle 
parhaiten sopivaa Poisson-jakaumaa (McCullagh & Nelder 1983: 11–25). Muuttujien mahdollisten 
yksihuippuisten suhteiden havaitsemiseksi sovitettiin ensin täysi malli, jossa oli mukana kaikkien 
muuttujien ensimmäisen ja toisen asteen termit. Aineistoa tarkasteltiin myös visuaalisesti 
parittaisilla kuvaajilla mahdollisten yksihuippuisten riippuvuuksien havaitsemiseksi. Lopullisen 
mallin termien valinnassa käytettiin MASS-paketin automaattista takaapäin poistavaa menetelmää 
(Venables & Ripley 2002: 175). Menetelmä valitsee mallin, jolla on pienin AIC-arvo (engl. Akaike’s 
information criterion, Akaike 1974) eli mahdollisimman informatiivisen ja yksinkertaisen mallin 
(Akaike 1987). AIC-arvo perustuu Kullback–Leiblerin informaatioteoriaan, jossa todellisuuden ja 
mallin välinen ero arvottaa mallin hyvyyden (Burnham & Anderson 2004). Kullback-Leiblerin teoria 
arvottaa mallit paremmuusjärjestykseen sen mukaan, mikä malleista säilyttää parhaiten 
todellisuutta vastaavan informaatioarvon (Kullback & Leibler 1951). Lopullisessa mallissa 
huomioitiin myös muuttujan 1. asteen termi, mikäli 2. asteen termi oli mallissa mukana. Mallin 
selitysaste (D2) laskettiin vähentämällä nollapoikkeamasta jäännöspoikkeama, minkä jälkeen saatu 
tulos jaettiin nollapoikkeamalla ja kerrottiin sadalla (Nakagawa & Schielzeth 2012). Selitysaste 
kertoo, kuinka paljon vastemuuttujan vaihtelusta mallin riippumattomat muuttujat selittävät.  
Muuttujien tilastollinen merkitsevyys selvitettiin khiin neliö-testin (engl. chi-square) avulla (Crawley 
2007: 601). 
8.3.4. Redundanssianalyysi 
Lajiston ja ympäristömuuttujien välistä suhdetta tarkasteltiin R-ohjelman vegan-paketin 
redundanssianalyysillä (engl. redundancy analysis, RDA, Oksanen et al. 2017). Redundanssianalyysi 
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on yksi käytetyimmistä ordinaatiomenetelmistä yhteisöekologisessa tutkimuksessa. Toinen hyvin 
yleisesti käytetty ordinaatiomenetelmä on korrespondenssianalyysi (engl. canonical 
correspondence analysis, CCA). Molempia menetelmiä käytetään havainnollistamaan 
ympäristömuuttujien ja lajiston välisiä yhteyksiä (ter Braak 1994). CCA:n taustalla vaikuttava malli 
on yksihuippuinen, kun taas RDA hyödyntää lineaarista regressiota (ter Braak & Verdonschot 1995). 
CCA:ta käytetään yleensä pitkillä gradienteilla, jolloin lajisto vaihettuu vähitellen toiseksi (ter Braak 
1994). Lajiston vaihtumisen seurauksena aineistoon tulee paljon nollia, jotka hankaloittavat 
redundanssianalyysin toimintaa (Legendre & Gallagher 2001). Perinteisesti on katsottu RDA:n 
sopivan hyvin lyhyille gradienteille ja CCA:n pitkille, joskin tätä yksioikoista jakoa on myös 
kyseenalaistettu (ter Braak 1994; Oksanen et al. 2017). Tässä tutkimuksessa noudatettiin kuitenkin 
perinteistä lähestymistapaa ja käytettiin melko lyhyestä gradientista johtuen redundanssianalyysiä. 
Redundanssianalyysissä on hyvä pitää selittävien muuttujien määrä rajallisena, jolloin yksittäisten 
muuttujien merkitsevyyttä tulee testata ja valita sillä perusteella analyysin kannalta tärkeimmät 
muuttujat (Legendre et al. 2010). Tässä tutkimuksessa lopulliseen redundanssianalyysiin tuli 
kuitenkin alkuperäisten poistojen (ks. ylle s. 32, 36) seurauksena varsin kohtuullinen määrä 
muuttujia, jolloin muuttujien merkitsevyyttä ei ollut tarpeen erikseen testata. Ympäristöaineistolle 
tehtiin korkeutta ja pH-arvoja lukuun ottamatta kymmenkantainen logaritmimuunnos (log10 (x+1)), 
jotta aineisto vastaisi paremmin normaalisti jakautunutta aineistoa. Lajien kohdalla analyysissä 
käytettiin suhteellisia runsauksia, joille oli tehty Hellinger-muunnos (Legendre & Gallagher 2001). 
Hellinger-muunnettu aineisto antaa tarkemmat selitysasteet kuin muuntamaton lajiaineisto (Peres-
Neto et al. 2006).  
Redundanssianalyysin tuloksena saadussa ordinaatiokuvaajassa on tiivistetysti paljon tietoa lajiston 
ja ympäristön välisistä suhteista (ter Braak 1994). Ordinaatiokuvaaja on aina jossain määrin 
pelkistys, sillä moniulotteisen todellisuuden esittäminen kaksiulotteisessa tilassa johtaa väistämättä 
vääristymiin (ter Braak & Verdonschot 1995). Redundanssianalyysin kaksoishajontakuvio (engl. 
biplot) esittää tarkasteltavan kohteen sijainnin suhteessa useisiin vinoihin muuttuja-akseleihin. 
Ordinaatiokuvaajan hyvyyttä arvioidessa tulee ottaa huomioon selitysasteen lisäksi akselien 
ominaisarvot (engl. eigenvalue, ter Braak 1994). Vaikka ordinaatiokuvaaja selittäisi vain pientäkin 
prosenttiosuutta lajirunsauden vaihtelusta, niin kuvaaja saattaa siitä huolimatta olla hyvin 
informatiivinen. 
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Redundanssianalyysissä käytetty ordinaatiomenetelmä on suora, jolloin analyysissä käytetty 
lajiaineisto suhteutetaan ympäristöaineistoon (ter Braak 1994). Kuvaaja itsessään on eräänlainen 
koordinaattisysteemi, jossa ordinaatioakselit muodostavat tilan ja etäisyyden. Lajisto esitetään 
kuvaajassa pisteillä ja niiden sijainti suhteessa toisiin on määriteltävissä ordinaatioakseleilta. Vaikka 
RDA ei tarjoa suoraan kuvaajasta luettavia lukuarvoja, on ordinaatioakselien risteämiskohdassa 
origo eli 0, ja pisteiden suhteelliset etäisyydet toisistaan on arvioitavissa. Koordinaatistossa toisiaan 
lähellä olevat lajit suosivat samankaltaisempia ympäristöjä kuin kauempana olevat lajit. 
Ordinaatiota tulkitessa tulee kuitenkin huomioida, että toisiaan lähellä olevat pisteet saattavat 
todellisuudessa olla kaukana toisistaan sellaisen ordinaatioakselin mukaisesti, joka ei kuvaajassa näy 
(ter Braak & Verdonschot 1995). Ordinaatioissa kaksi ensimmäistä akselia muodostavat aineiston 
päävaihtelun suunnat ja ovat merkityksellisimpiä kuin muut akselit. Ympäristömuuttujia kuvaavat 
nuolet osoittavat suurimman muutoksen suunnan diagrammissa ja nuolen pituus on verrannollinen 
suhteessa vaikutuksen voimakkuuteen (ter Braak 1987). Pidemmät nuolet korreloivat 
voimakkaammin ordinaatioakselien kanssa kuin lyhyet nuolet, minkä seurauksena ne myös 
vaikuttavat enemmän yhteisörakenteen vaihteluun.  
8.3.5. Ei-parametrinen moniulotteinen skaalaus 
Moniulotteinen skaalaus (engl. multidimensional scaling, MDS) on menetelmä, jolla hahmotetaan 
näytepisteiden väliset suhteet etäisyysmatriisin perusteella (Ranta et al. 2012: 509). Mikäli 
kuitenkaan kohteiden väliset etäisyydet eivät ole tutkimuksen kannalta merkityksellisiä, voidaan 
aineisto ryhmittää muiden ominaisuuksien perusteella tyypillisesti kaksi- tai kolmiulotteiseen tilaan 
(Legendre & Legendre 2012: 512). Tämä vähennettyjen ulottuvuuksien menetelmä on ei-
parametrinen moniulotteinen skaalaus (engl. non-metric multidimensional scaling, NMDS, Shepard 
1962). Ulottuvuuksien määrä määritellään ennen analyysin tekoa (Legendre & Legendre 2012: 514–
517).  Ulottuvuuksien valinnassa voi käyttää apuna ulottuvuuksien stressiarvoa, joka ilmaisee 
ulottuvuuksien kyvyn selittää tutkittavaa ilmiötä. Stressiarvo on sitä alhaisempi, mitä enemmän 
ulottuvuuksia on otettu mukaan analyysiin ja mitä paremmin ulottuvuudet pystyvät selittämään 
aineiston koko vaihtelun. Stressiarvosta piirrettiin R-tilasto-ohjelmassa kuvaaja screeplot-
komennolla, josta nähtiin, minkä ulottuvuuden kohdalla stressiarvossa tapahtuu jyrkin pudotus. 
Ulottuvuuksien määräksi on suositeltavaa valita jyrkkää pudotusta vastaava stressiarvo. Tulosten 
tulkitsemisen ja esittämisen kannalta on kuitenkin usein tarpeellista pitäytyä kaksi- tai 
kolmiulotteisissa kuvaajissa. 
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Analyysin tekeminen pelkällä lajiaineistolla (0/1 aineisto) ilman lajien runsaussuhteita saattaisi 
johtaa liian yksinkertaistettuun lopputulokseen yhteisöjen rakenteesta (De Cáceres et al. 2013). 
Tästä syystä Italian ja Kilpisjärven yhteisöjen eroja analysoitiin binomiaalisen lajiaineiston lisäksi 
runsausaineistojen perusteella hyödyntäen vegan-paketin NMDS-menetelmää. Ennen varsinaista 
analyysiä aineistolle laskettiin vegdist-komennolla erilaisuusindeksit (engl. dissimilarity indices), 
käyttäen menetelmänä Brayn etäisyysluokkaa (Oksanen et al. 2017). Brayn indeksi huomioi lajiston 
runsaussuhteet, paljastaen eri alueilla olevien yhteisöjen eroavaisuudet ja samankaltaisuudet 
(Odum 1950). Lopullisessa ordinaatiokuvaajassa samankaltaisemmat kohteet ryhmittyvät 
lähemmäs toisiaan, kun taas keskenään erilaiset kohteet ovat etäällä toisistaan. Stressiarvojen sekä 
esitettävyyden perusteella lopullinen NMDS-ajo tehtiin kaksiulotteisena. 
8.3.6. Similariteettianalyysi 
Vegan-paketin similariteettianalyysiä (engl. analysis of similarities, ANOSIM) käytettiin testaamaan 
Italiasta ja Kilpisjärveltä kerättyjen aineistojen samankaltaisuutta vesikemian, lajiston suhteellisten 
runsauksien sekä binomiaalisen lajiaineiston osalta (Clarke 1993). Similariteettianalyysi vertailee 
ryhmien välisiä ja sisäisiä eroja toisiinsa. Analyysi antaa tuloksen suhteessa nollahypoteesiin, joka 
olettaa, että vertailtavien kohteiden välillä ei ole eroavaisuuksia. Analyysin tuloksena saadaan 
tunnusluku R (engl. Clarke’s R), joka saa arvoja väliltä [-1, 1]. Mikäli luku on lähellä nollaa, todetaan 
nollahypoteesin pitävän paikkansa eikä eroja kohteiden välillä ole havaittavissa enempää kuin 
kohteiden sisällä. Mitä suuremman lukuarvon analyysi tuottaa, sitä voimakkaampia ovat erot 
kohteiden välillä. Negatiiviset arvot ovat hyvin epätavallisia, sillä negatiivinen tulos tarkoittaa, että 
erot valittujen kohteiden sisällä ovat suurempia kuin kohteiden välillä.  
9. Tulokset 
9.1. Selittävät muuttujat 
Selittäviä muuttujia tässä tutkimuksessa olivat korkeus merenpinnasta sekä vesikemiamuuttujat 
(taulukko 1). Kaikki mitatut ympäristömuuttujien arvot sekä tutkimusjärvien ja -lampien sijainnit on 
esitetty liitteessä 1. 
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Korkeusgradientti oli kokonaisuudessaan 632 m. Alimman tutkimusjärven korkeus oli 1773 m (mpy) 
ja korkeimman 2405 m (mpy). Tutkimusjärvien rannoilla ei ollut varjostusta, vaikka osa järvistä 
sijaitsi puurajan alapuolella. Veden lämpötila vaihteli 12,1–18,6 ˚C välillä. Veden pH vaihteli 
neutraalista (6,7) lievästi emäksiseen (8,2). Kaikki järvet olivat karuja (kokonaisfosfori < 0,005–0,012 
mg/l). Veden lämpötila, sähkönjohtokyky ja nitraattipitoisuudet olivat keskimäärin alhaisempia 
korkealla sijaitsevissa järvissä verrattuna alempana sijaitseviin järviin (taulukko 2). Alle 2000 m 
(mpy) sähkönjohtokyky oli keskimäärin 20,69 µS/cm, lämpötila 16,19 ˚C ja nitraattipitoisuus 0,39 
mg/l. Yli 2300 m (mpy) sähkönjohtokyky puolestaan oli keskimäärin 8,85 µS/cm, lämpötila 14,25 ˚C 
ja nitraattipitoisuus 0,09 mg/l. Veden pH:lla, kokonaisfosforilla ja klorideilla ei ollut havaittavissa 
yhtä selvää muutosta korkeuden suhteen.  
 
 
 
 
Ympäristömuuttuja Minimi Maksimi Keskiarvo Keskihajonta Mediaani 
Korkeus (m mpy) 1773 2405 2176 186 2194 
Lämpötila (˚C) 12,10 18,60 14,91 1,74 15,10 
Sähkönjohtokyky (µS/cm) 3,60 35,30 14,47 7,43 13,90 
pH 6,74 8,20 7,55 0,38 7,65 
Bikarbonaatit (mg/l) 3,00 19,00 8,09 4,40 6,00 
Veden kovuus (°F) 0,10 1,40 0,51 0,32 0,40 
Kloridi (mg/l) 0,10 1,30 0,23 0,19 0,20 
Nitraatti (mg/l) 0,01 0,73 0,197 0,16 0,16 
Sulfaatti (mg/l) 0,30 6,80 1,38 1,83 0,70 
Kokonaisfosfori (mg/l) 0,004 0,012 0,006 0,002 0,005 
Piidioksidi (mg/l) 0,30 5,00 2,25 1,26 1,90 
Kalium (mg/l) 0,10 0,50 0,24 0,12 0,20 
Kalsium (mg/l) 0,30 4,90 1,76 1,19 1,50 
Taulukko 1. Tutkimuksessa käytetyt ympäristömuuttujat sekä niiden keskeiset tunnusluvut. 
Taulukossa ei ole esitettynä niitä vesikemiamuuttujia, joita ei ollut mahdollista käyttää 
tutkimuksessa vaillinaisten laboratoriotulosten johdosta. Lämpötila viittaa vedestä 
mitattuun lämpötilaan. 
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Selittävät muuttujat eivät olleet normaalisti jakautuneita, joten niille tehtiin tilastollisia analyysejä 
varten tasapainottava logaritminen muunnos. Muunnos tasapainotti jakaumia monien muuttujien 
kohdalla, jolloin ne vastasivat paremmin normaalijakaumaa (kuva 7).  
Muuttujien välisiä yhteyksiä tarkasteltiin Spearmanin korrelaatiokertoimen avulla (taulukko 3). 
Monien muuttujien välillä oli havaittavissa vahva korrelaatio. Erityisen voimakkaasti monet 
vesikemiamuuttujat korreloivat sähkönjohtokyvyn kanssa. Bikarbonaatti (rs = 0,7, p < 0,001), veden 
Muuttuja 
< 2000 m 
(mpy) 
2000–2300 m 
(mpy) 
> 2300 m 
(mpy) 
Lämpötila (˚C) ka. 16,19 14,81 14,25 
Lämpötila (˚C) min. 13,00 12,10 12,20 
Lämpötila (˚C) max. 18,60 18,10 16,20 
Sähkönjohtokyky (µS/cm) ka. 20,69 14,83 8,85 
Sähkönjohtokyky (µS/cm) min. 14,50 7,30 3,60 
Sähkönjohtokyky (µS/cm) max. 35,30 31,10 14,20 
Nitraatti (mg/l) ka. 0,39 0,13 0,09 
Nitraatti (mg/l) min. 0,18 0,01 0,01 
Nitraatti (mg/l) max. 0,73 0,34 0,19 
Taulukko 2. Veden lämpötilan, sähkönjohtokyvyn ja nitraattipitoisuuden muutos suhteessa 
tutkimusjärvien tai -lampien korkeuteen. Muilla analyyseissä käytetyillä muuttujilla ei ollut havaittavissa 
yhtä selvää yhteyttä korkeuden muutoksen kanssa. 
Kuva 7. Selittäville muuttujille tehtiin tasapainottava logaritminen muunnos (log10(x+1)). Sähkönjohtokykyä ja 
nitraattipitoisuuksia kuvaavat histogrammit ennen muunnosta ja muunnoksen jälkeen osoittavat muunnoksien 
tasapainottavan jakaumia. Lopputulos ei kuitenkaan täysin vastaa normaalisti jakautunutta aineistoa. 
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kovuus (rs = 0,95, p < 0,001), sulfaatti (rs = 0,83, p < 0,001), piidioksidi (rs = 0,86, p < 0,001), kalium (rs 
= 0,77, p < 0,001) ja kalsium (rs = 0,9, p < 0,001) korreloivat voimakkaan positiivisesti 
sähkönjohtokyvyn kanssa, minkä takia ne jätettiin tulevien analyysien ulkopuolelle. 
Sähkönjohtokyvyn kanssa korreloivat muuttujat korreloivat myös vahvasti keskenään, kuten 
esimerkiksi kalium ja kalsium (rs = 0,75, p < 0,001) sekä veden kovuus ja sulfaatit (rs = 0,79, p < 0,001). 
Myös nitraatilla ja sähkönjohtokyvyllä oli havaittavissa voimakas korrelaatio (rs = 0,68, p < 0,001), 
mutta se jäi juuri raja-arvon (rs = 0,7) alle. Veden kovuutta nostavat bikarbonaattien, sulfaattien, 
piidioksidin, kaliumin ja kalsiumin pitoisuudet vedessä. Korkeuden suhteen kaikki muuttujat 
korreloivat negatiivisesti. Erityisen voimakas korrelaatio korkeuden suhteen oli sähkönjohtokyvyllä 
(rs = -0,71, p < 0,001), sulfaateilla (rs = -0,78, p < 0,001) ja piidioksidilla (rs = -0,72, p < 0,001). Myös 
bikarbonaatit, veden kovuus, nitraatti ja kalium korreloivat vahvasti (rs < -0,60) korkeuden kanssa.  
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korkeus  − *** − *** *** *** *** *** − *** *** ** 
lämpötila -0,19  − − * * − − − − − − − 
sähkönj. -0,71 0,26  *** *** *** ** *** *** − *** *** *** 
pH -0,2 0,3 0,54  *** ** * − ** − * ** ** 
bikarbonaatit -0,61 0,42 0,7 0,55  *** * ** *** − *** *** *** 
kovuus -0,64 0,34 0,95 0,51 0,77  * *** *** − *** *** *** 
kloridit -0,55 0,16 0,43 0,39 0,43 0,36  *** ** − ** ** − 
nitraatti -0,66 -0,09 0,68 0,31 0,5 0,59 0,53  *** − *** *** *** 
sulfaatit -0,78 0,13 0,83 0,48 0,7 0,79 0,48 0,64  − *** *** *** 
kok.fosfori -0,07 0,29 -0,01 0,12 0,13 0,12 0,06 -0,33 0,05  − − − 
piidioksidi -0,72 0,04 0,86 0,39 0,62 0,79 0,5 0,83 0,74 -0,11  *** *** 
kalium -0,61 0,24 0,77 0,45 0,67 0,77 0,44 0,55 0,64 0,05 0,75  *** 
kalsium -0,52 0,25 0,9 0,5 0,74 0,97 0,29 0,63 0,71 0,03 0,78 0,75   
 
Voimakkaasti korreloituneista muuttujapareista toisen muuttujan poistaminen laski aineiston 
multikollineaarisuuden hyvin alhaiseksi. VIF-arvojen perusteella lisää poistoja ei ollut tarpeellista 
tehdä, sillä kaikki VIF-arvot jäivät suoraan alle neljän (GLM = max. 2,6 ja RDA = max. 3,4).  
Taulukko 3. Ympäristömuuttujien parittaiset Spearmanin korrelaatikertoimet (rs) ja tilastolliset 
merkitsevyydet p-arvojen perusteella: ei merkitsevä (-), p < 0,05 (*), p < 0,01 (**), p < 0,001 (***). Korkeat 
korrelaatiokertoimet (yli 0,7 tai alle -0,7) on korostettu taulukkoon paksummalla fontilla. 
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9.2. Vastemuuttujat 
Vastemuuttujina tutkimuksessa olivat tutkimusjärvien ja -lampien piilevälajisto sekä lajirunsaus. 
Näytteistä tunnistettiin 193 taksonia lajitasolle asti. Näistä 19 taksonia ei täysin vastannut 
käytettyjen määritysoppaiden lajeja. Nämä taksonit määritettiin määritysoppaiden avulla 
mahdollisimman hyvin taksoneita muistuttaviksi lajeiksi ja merkittiin tunnuksella cf. Neljä taksonia 
pystyttiin määrittämään vain sukutasolle asti. Suurimmillaan lajirunsaus oli 67 lajia ja pienimmillään 
28 lajia. Keskimäärin lajeja oli 45 yhdessä tutkimusjärvessä tai -lammessa.  
Achnanthes-suku esiintyi kaikista runsaimpana kattaen 47,7 % kaikista havaituista soluista. 
Esiintymisrunsaus selittyy lähinnä kaikista runsaimpina tavattujen Achnanthes minutissiman (18,4 
% soluista) ja Achnanthes marginulatan (13,2 % soluista) perusteella. Myös Achnanthes curtissima 
(4,1 %), Achnanthes helvetica (4,5 %) ja Achnanthes subatomoides (4,1 %) esiintyivät runsaina. Muita 
runsaina esiintyviä sukuja olivat Anomoeoneis (9,4 %), Cymbella (9,1 %) ja Fragilaria (8,1 %). 
Anomoeoneis-suvun runsaus selittyy lähes yksinomaan Anomoeoneis brachysiran runsaalla 
esiintymisellä (6,2 % soluista). Cymbella- ja Fragilaria-sukujen kohdalla ei ollut havaittavissa 
yksittäistä valtalajia.  
Monet taksonit esiintyivät harvinaisina. 24 % lajeista esiintyi vain yhdessä tutkimusjärvessä ja 43 % 
havaituista taksoneista esiintyi enintään kolmessa järvessä. 23 taksonia esiintyi vähintään 60 % 
tutkimusjärvistä eli 21 tai useammassa järvessä (taulukko 4). Achnanthes marginulata ja 
Anomoeoneis brachysira havaittiin jokaisesta tutkimusjärvestä. Kahdessa näytteessä A. 
marginulataa oli havaitusta lajistosta yli puolet. Enimmillään A. brachysiraa oli yhdessä järvessä 27,5 
% koko järven lajistosta. Yksilömäärällisesti runsain Achnanthes minutissima esiintyi 97 % järvistä ja 
kolmessa tutkimusjärvessä se kattoi yli puolet järven kokonaislajistosta. 
Taksoni Järvet (%) Ka. (%) Vaihteluväli (%) 
Achnanthes marginulata Grunow 100 13,2 0,4–56,8 
Anomoeoneis brachysira (Brébisson ex Rabenhorst) Cleve 100 6,2 0,2–27,5 
Achnanthes minutissima Kützing  97 18,3 0,2–56,5 
Achnanthes helvetica (Hustedt) Lange-Bertalot 91 4,5 0,2–28,7 
Achnanthes subatomoides (Hustedt) Lange-Bertalot 89 4,1 0,2–15,6 
Nitzschia perminuta (Grunow) M. Peragallo  89 3,5 0,2–13,6 
Anomoeoneis vitrea (22) (Grunow) R.Ross 86 1,1 0,2–19,4 
Pinnularia microstauron (Ehrenberg) Cleve 77 1,5 0,2–28,5 
Taulukko 4. Tutkimuksessa havaitut 23 yleisintä taksonia, jotka esiintyivät vähintään 60 % tutkimusjärvistä 
tai -lammista. Esitettynä kuinka suuressa osassa tutkimusjärvistä taksoni esiintyi, ja sen suhteellisen 
esiintymisrunsauden keskiarvo ja vaihteluväli. 
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Achnanthes curtissima J.R.Carter 74 4,1 0,2–17,7 
Cymbella gracilis (Ehrenberg) Kützing 74 1,4 0,2–10,2 
Cymbella minuta Hilse 71 1,9 0,2–9,2 
Tabellaria flocculosa (Roth) Kützing  71 2,3 0,2–20,5 
Frustulia rhomboides var. crassinervia (Brébisson ex W.Smith) Ross 69 0,6 0,2–5,5 
Gomphonema gracile Ehrenberg 69 0,52 0,2–3,4 
Cymbella microcephala Grunow 66 2,5 0,2–22,0 
Cymbella gauemannii Meisteri 63 1,3 0,2–15,1 
Navicula submolesta Hustedt 63 0,6 0,2–4,6 
Achnanthes altaica (Poretzky) A.Cleve 60 0,6 0,2–3,6 
Achnanthes saccula J.R.Carter 60 0,9 0,2–5,8 
Cymbella silesiaca Bleisch 60 0,7 0,2–10,8 
Fragilaria exigua Grunow 60 2,2 0,2–20,6 
Navicula cryptocephala Kützing 60 0,9 0,2–4,8 
Navicula subtilissima Cleve 60 0,4 0,2–3,5 
 
Yleisimmissä taksoneissa oli havaittavissa vaihtelua korkeuden suhteen (taulukko 5). Taksonin 
järvikohtaisen yksilömäärän ja korkeuden suhteen nouseva trendi oli havaittavissa Achnanthes 
marginulatalla, Achnanthes helveticalla, Anomoeoneis vitrealla (22), Tablellaria flocculosalla ja 
Cymbella gauemanniilla. Laskeva trendi oli havaittavissa puolestaan Achnanthes minutissimalla, 
Navicula cryptocephalalla, Fragilaria exigualla ja Cymbella microcephalalla.  
Taksoni 
< 2000 m 
(yksilöä/näyte) 
2000–2300 m 
(yksilöä/näyte) 
> 2300 m 
(yksilöä/näyte) 
Achnanthes marginulata Grunow 40 50 110 
*Achnanthes minutissima Kützing  117 93 78 
Achnanthes helvetica (Hustedt) Lange-Bertalot 12 18 38 
Anomoeoneis vitrea (22) (Grunow) R.Ross 2 1 15 
Pinnularia microstauron (Ehrenberg) Cleve 3 11 6 
Tabellaria flocculosa (Roth) Kützing  5 9 21 
Cymbella microcephala Grunow 31 7 10 
Cymbella gauemannii Meisteri 1 3 16 
Navicula submolesta Hustedt 2 1 7 
Achnanthes saccula J.R.Carter 3 7 2 
Cymbella silesiaca Bleisch 1 6 2 
Fragilaria exigua Grunow 25 12 2 
Navicula cryptocephala Kützing 7 6 1 
 
Taulukko 5. Yleisimpinä tavattujen taksonien (ks. taulukko 4) suhde korkeuteen. Analyysiä varten tutkimusjärvet 
jaettiin kolmeen eri korkeusluokkaan (< 2000 m 7 järveä, 2000–2300 m 17 järveä, > 2300 m 11 järveä). Taulukossa 
on esitettynä ainostaan ne taksonit, joissa yksi korkeusluokka kattoi yli 50 % kyseisen taksonin kaikista havaituista 
yksilöistä. Esiintymisrunsaus on ilmoitettu korkeusluokittain keskimääräisenä yksilömääränä per näyte. 
*Achnanthes minutissiman yksilömäärällisesti runsain korkeusluokka kattoi vain 41 % tavatuista yksilöistä, mutta 
myös sen suhde korkeuteen on esitettynä talukossa. Taksoni on hyvin kiinnostava, sillä se on tutkimuksen 
yksilömäärällisesti runsain taksoni ja se dominoi näytteitä Achnanthes marginulatan kanssa. 
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9.3. Spatiaalinen autokorrelaatio 
Spatiaalinen autokorrelaatiokerroin laskettiin ympäristömuuttujille sekä lajirunsaudelle (kuva 8). 
Nitraatti, pH, kokonaisfosfori, lämpötila, kloridi, kalium, korkeus ja lajirunsaus eivät olleet 
spatiaalisesti autokorreloituneita. Näiden muuttujien autokorrelaatiokertoimet eivät olleet 
tilastollisesti merkitseviä Bonferronin korjauksen jälkeen (korjattu raja: p = 0,05/9 = 0,0055556).  
Sähkönjohtokyky oli spatiaalisesti autokorreloitunut, sillä kaksi etäisyysluokkaa olivat tilastollisesti 
merkitseviä Bonferronin korjauksen jälkeen, jolloin koko korrelogrammi katsottiin tilastollisesti 
merkitseväksi. Sähkönjohtokyvyn ensimmäinen (Moranin I = 0,5, p = 0,003322) ja kuudes 
etäisyysluokka (Moranin I = 0,3, p = 0,003322) olivat positiivisesti autokorreloituneita.  
Kuva 8. Lajirunsauden ja selittävien muuttujien spatiaaliset autokorrelaatiokertoimet. Mustat neliöt 
kertovat tilastollisesti merkitsevästä tuloksesta korjauksen jälkeen ja valkoiset neliöt ei-merkitsevästä 
tuloksesta. Korrelogrammi katsottiin merkitseväksi, mikäli vähintään yksi etäisyysluokka on tilastollisesti 
merkitsevä Bonferroni korjauksen jälkeen (p = 0,05/9 = 0,00555556).  
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9.4. Lajirunsauden mallinnus 
Lajirunsauden ja ympäristömuuttujien välistä suhdetta tarkasteltiin hajontakuvioiden avulla (kuva 
9). Riippuvuuden merkitsevyys laskettiin Spearmanin korrelaatiokertoimen avulla. Riippuvuudet 
lajirunsauden ja ympäristömuuttujien välillä eivät olleet voimakkaita, mutta osa oli tilastollisesti 
merkitseviä. Kaikista voimakkain, tilastollisesti merkitsevä suhde oli kloridipitoisuudella ja 
lajirunsaudella (rs = 0,381, p < 0,05). Kloridien pitoisuudet vaihtelivat tutkimuskohteissa 0,1–0,3 mg/l 
välillä, lukuun ottamatta Lamola-järveä (11), jossa kloridipitoisuus oli 1,3 mg/l. Tilastollisesti 
merkitsevät ja lähes yhtä voimakkaat riippuvuudet oli havaittavissa myös pH:n ja lajirunsauden (rs = 
0,361, p < 0,05) sekä sähkönjohtokyvyn ja lajirunsauden (rs = 0,353, p < 0,05) välillä. Veden pH:n 
nousu vaikuttaa positiivisesti lajirunsauteen. Sähkönjohtokyvyn suhteen suurimmat lajirunsaudet 
sijoittuvat välille 10–20 µS/cm. Korkeuden suhde lajirunsauteen on yksihuippuinen, joten 
korrelaatiokerroin (-0,286) on tämän takia melko heikko eikä se ole tilastollisesti merkitsevä.  
Yleistetyillä lineaarisilla malleilla tutkittiin ympäristömuuttujien vaikutusta lajirunsauteen. Täydessä 
mallissa oli mukana selittävinä muuttujina korkeus, veden pH, sähkönjohtokyky sekä kloridin, 
Kuva 9. Hajontakuviot lajirunsauden ja ympäristömuuttujien välisestä suhteesta. Jokaisen hajontakuvion 
yläreunassa on ilmoitettuna muuttujien välistä riippuvuutta kuvaava Spearmanin 
järjestyskorrelaatiokerroin (rs) ja sen tilastollinen merkitsevyys: ei-merkitsevä (ns), p < 0,05 (*), p < 0,01 
(**), p < 0,001 (***). 
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nitraattien ja kokonaisfosforin pitoisuudet. Täyden mallin AIC-arvo oli 280,59 ja sen selitysaste 33,48 
%. Yleistetyillä lineaarisilla malleilla valittiin AIC-arvon perusteella malli, jossa oli mukana ainoastaan 
korkeuden 1. ja 2. aste sekä pH:n 1. aste (taulukko 6). Korkeuden 1. aste on positiivinen ja 2. aste 
negatiivinen, pH:n 1. aste on positiivinen. Malli selittää 26,19 % lajirunsauden kokonaisvaihtelusta 
ja sen AIC-arvo on 268,9.  
 
Muuttuja Hajonta Resid. vapausasteet 
Resid. 
Hajonta 
Pr(>Khii) Z-arvo 
Vakiotermi 
 34 86,541   
Korkeus 5,2471 33 81,294 0,021984 * 2,464 
Korkeus2 7,1918 32 74,102 0,007324** 
-2,527 
pH 10,224 31 63,878 0,001386** 3,184 
  
Yleistetyissä lineaarissa malleissa merkitseviksi nousseita muuttujia tarkasteltiin hajontakuvioissa 
trendiviivan avulla (kuva 10).  
Taulukko 6. Yleistetyillä lineaarisilla malleilla laskettu malli, joka perustuu parhaaseen AIC-arvoon.  
Z-arvo osoittaa muuttujan ja lajirunsauden välisen suhteen vaikutussuunnan. Muuttujien 
tilastolliset merkitsevyydet laskettiin khiin neliö-testin avulla: p < 0,05 (*), p < 0,01 (**), p < 0,001 
(***). 
Kuva 10. Hajontakuvioissa on esitettynä lajirunsauden suhde veden pH:n ja korkeuden muutoksen kanssa. 
Suhdetta on havainnollistettu trendiviivan avulla. Veden pH:n ja lajirunsauden trendiviiva on tilastollisesti 
erittäin merkitsevä (p < 0,001). Korkeuden ja lajirunsauden trendiviivan 1. aste on tilastollisesti merkitsevä 
(p < 0,05) ja 2. aste on tilastollisesti hyvin merkitsevä (p < 0,01) khiin neliö-testin perusteella. 
 
50 
 
Veden pH:n 1. aste oli tilastollisesti erittäin merkitsevä (p = 0,000209) ja suhde lajirunsauteen oli 
positiivinen lineaarinen riippuvuus. Korkeuden 1. aste oli tilastollisesti merkitsevä (p = 0,021984) ja 
2. aste oli tilastollisesti hyvin merkitsevä (p = 0,007324). 
9.5. Lajiston vaihtelu 
Redundanssianalyysin avulla tarkasteltiin järvien lajiston vaihteluun vaikuttavia tekijöitä. Analyysin 
mukaan ympäristömuuttujista nitraattipitoisuus, sähkönjohtokyky, pH, kokonaisfosforipitoisuus, 
kloridipitoisuus sekä korkeus selittivät 30,4 % lajiston vaihtelusta tutkimusjärvissä tai -lammissa. 
Ympäristömuuttujista tilastollisesti merkitseviä olivat korkeus, sähkönjohtokyky sekä 
nitraattipitoisuus (taulukko 7).  
Muuttuja Akseli 1 Akseli 2 Pr(>F)   
Korkeus 0,53757 0,22477 0,008 ** 
Sähkönjohtokyky -0,94119 -0,01922 0,001 *** 
pH -0,74079 -0,15157 0,296  
Kloridi -0,23366 -0,08351 0,414  
Nitraatti -0,63337 0,56801 0,006 ** 
Kokonaisfosfori -0,04633 -0,63102 0,868   
 
Ensimmäinen akseli selittää lajiston vaihtelusta 15,7 % (ominaisarvo 0,0709) ja toinen akseli 7,6 % 
vaihtelusta (ominaisarvo 0,0343, kuvat 11 ja 12). Yhteensä kuvaajien akselit selittävät lajiston 
vaihtelusta 23,3 %. Kuvaajan ensimmäisen akseli kuvaa korkeutta ja sen muutosta. Korkeus kasvaa 
kohti kuvaajan oikeaa laitaa, jossa veden pH ja sähkönjohtokyky ovat alhaisempia. Sähkönjohtokyky 
ja pH kasvavat kohti kuvaajan vasenta puolta. Sähkönjohtokyvyn vaikutus lajistoon on suhteellisesti 
Taulukko 7. Ympäristömuuttujien vaikutus lajiston vaihteluun redundanssianalyysin perusteella sekä niiden 
tilastollinen merkitsevyys. Muuttujien lataukset hajontakuviossa on ilmoitettuna molemmille akseleille 
erikseen. Lataukset kertovat muuttujan vaikutuksen suuruusluokan ja suhteen toisiin muuttujiin, mutta 
lukuarvoja ei ole suoraan mahdollista tulkita redundanssianalyysin ordinaatiokuvaajasta. Tilastolliset 
merkitsevyydet perustuvat F-testiin.  
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voimakkainta ensimmäisen akselin myötäisesti (-0,94). Veden pH vaikuttaa samansuuntaisesti kuin 
sähkönjohtokyky ja se on suhteellisesti toiseksi voimakkain muuttuja analyysissä (-0,74). Korkeus 
vaikuttaa ensimmäisellä akselilla vastakkaiseen suuntaan kuin sähkönjohtokyky ja veden pH. Myös 
korkeuden vaikutus on huomattava (0,54). Toinen akseli kuvaa lähinnä veden ravinteisuutta 
fosforipitoisuuden (-0,63) kautta, mikä kasvaa kohti kuvaajan alaosaa. Nitraatin vaikutus on lähes 
kulmittainen suhteessa molempiin akseleihin ja sillä on voimakas vaikutus lajistoon molemmilla 
akseleilla (RDA1 = -0,64, RDA2 = 0,57). Kloridin vaikutus lajiston vaihteluun on muihin kuvaajassa 
esitettyihin ympäristömuuttujiin verrattuna vähäinen. 
Kuva 11. Redundanssianalyysin avulla tuotettu ordinaatiokuvaaja ympäristömuuttujien vaikutuksista 
tutkimusjärvien tai -lampien lajiston vaihteluun. Ympäristömuuttujia kuvaavien nuolien pituus on 
verrannollinen niiden vaikutukseen voimakkuuteen lajiston koostumuksessa. Järvet/lammet on merkitty 
kuvaajaan numeroilla, jotka vastaavat numerointia liitteessä 1.  
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Ordinaatiokuvaaja tutkimusjärvistä ja -lammista jakaa kohteet korkealla sijaitseviin ja alempana 
sijaitseviin järviin (kuva 11). Useiden järviryhmien sisällä on havaittavissa järvien välisestä läheisestä 
sijainnista huolimatta selvää vaihtelua lajiston ja ympäristöolojen suhteen. 
Lajikohtaisessa kuvaajassa on esitettynä 23 näytteistä yleisimpänä tavattua lajia (kuva 12). 
Achnanthes minutissima suosii selvästi korkeaa sähkönjohtokykyä ja alempana sijaitsevia 
elinympäristöjä kuin esimerkiksi Achnanthes marginulata ja Achnanthes helvetica.  Myös Pinnularia 
microstauron ja Navicula submolesta ovat sijoittuneet samalle suunnalle kuvaajassa kuin A. 
marginulata ja A. helvetica. Kaikki nämä neljä taksonia suosivat kuvaajan perusteella korkealla 
sijaitsevia elinympäristöjä sekä alempaa pH:ta ja kloridipitoisuutta. Cymbella microcephala, 
Kuva 12. Redundanssianalyysin avulla tuotettu ordinaatiokuvaaja ympäristömuuttujien vaikutuksesta 
lajiston vaihteluun. Ympäristömuuttujia kuvaavien nuolien pituus on verrannollinen niiden vaikutuksen 
voimakkuuteen lajiston koostumuksessa. Kuvaajassa on esitettynä 23 yleisintä esiintyvää taksonia, joiden 
runsauksista on esitettynä tietoa taulukossa 4. Taksonit on merkitty kuvaajaan lyhenteillä, jotka vastaavat 
lyhenteitä liitteessä 2.  
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Fragilaria exigua ja Nitzschia perminuta ovat sijoittuneet kuvaajan vasemmanpuoliseen 
alaneljännekseen. Nämä taksonit suosivat alempana sijaitsevia elinympäristöjä ja keskimäärin 
korkeampaa veden pH:ta sekä kloridipitoisuutta. Tabellaria flocculosa ja Anomoeoneis brachysira 
ovat sijoittuneet erilleen muista taksoneista kuvaajan oikeanpuoleiseen alaneljännekseen. Kyseiset 
taksonit vaikuttavat suosivan keskimäärin alhaisempaa nitraattipitoisuutta vedessä, mutta 
todennäköisesti näiden taksonien esiintymiseen vaikuttaa lisäksi joku muu ympäristömuuttuja, jota 
ei tässä analyysissä ole otettu huomioon. Achnanthes curtissima, Achnanthes subatomoides ja 
Cymbella minuta vaikuttavat sen sijaan suosivan hieman korkeampaa nitraattipitoisuutta. Monet 
taksonit ovat keskittyneet lähelle kuvaajan origoa, jolloin kuvaajassa esitetyillä kuudella 
ympäristömuuttujalla ei ole selvää vaikutusta näihin taksoneihin. 
9.6. Alpiinisten ja subarktisten aineistojen vertailu 
Yhteensä Italian ja Suomen sekä Norjan näytteistä havaittiin 298 taksonia. Näistä 43 % havaittiin 
molemmista aineistoista. Taksoneista 19 % havaittiin vain Italian tutkimuskohteissa ja 38 % 
havaittiin vain Suomen tai Norjan tutkimuskohteissa. Ei-parametrisen moniulotteisen skaalauksen 
(NMDS) ja similariteettianalyysin (ANOSIM) avulla tarkasteltiin Italiasta ja Suomesta kerättyjen 
aineistojen yhtäläisyyksiä. Similariteettianalyysin perusteella maiden vesikemia eroaa merkitsevästi 
toisistaan, vaikka ero on R-arvon perusteella melko pieni (R = 0,06634, p = 0,011). NMDS:llä lajistolle 
(aineistona lajien runsaudet) tehtiin analyysi kaksiulotteisena (stressiarvo 0,17332). Kuvaajasta käy 
ilmi, että Italiasta kerätty lajisto eroaa selvästi Suomesta kerätystä lajistosta (kuva 13). Suomen 
kohteista kerätty lajisto on ryhmittynyt kuvaajan yläosaan ja Italian aineisto kuvan alaosaan  
muutamaa poikkeusta lukuun ottamatta. Nimetön järvi 25 Italian aineistosta ja järvi nro. 64 Suomen 
aineistosta (kuvaajassa oikeassa alakulmassa) poikkeavat selvästi muista ryhmänsä vesistöistä. 
Similariteettianalyysin perusteella lajistot eroavat selvästi enemmän toisistaan Italian ja 
subarktisten kohteiden välillä kuin niiden sisällä (R = 0,3341, p = 0,001). Ryhmien välinen ero on 
lajiston osalta huomattavasti suurempi kuin vesikemian osalta.  
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Italian ja subarktisten kohteiden lajistoille tehtiin NMDS-analyysi myös binomiaalisen aineiston 
perusteella (kuva 14). Analyysi toteutettiin vastaavasti kaksiulotteisena (stressiarvo 0,17989). 
Tulokset ovat yhteneväisiä runsausaineistoanalyysin kanssa, mutta kohteiden lajistot eroavat vielä 
selvemmin toisistaan. Similariteettianalyysin perusteella ryhmien väliset erot ovat kasvaneet vielä 
suuremmiksi kuin ryhmien sisäiset (R = 0,5821, p = 0,001).  
Kuva 13. Italian ja subarktisten kohteiden lajistojen runsausaineistojen vertailu ei-parametrisen 
moniulotteisen skaalauksen avulla. Kuvaajan luettavuuden vuoksi subarktiset kohteet on merkitty pisteillä 
ja Italian kohteet numeroilla. Italian järvien/lampien numerointi vastaa liitteen 1 numerointia. 
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10. Keskustelu 
10.1. Tutkimusjärvien ja -lampien veden kemialliset ominaisuudet 
Ionikonsentraatiot olivat matalia ja keskenään samankaltaisia monissa tutkimuksen järvissä ja 
lammissa. Tutkimusjärvien ja -lampien vesien kemialliset ominaisuudet vastasivat melko hyvin 
tyypillistä alpiinisen ympäristön vesikemiaa sekä aiempia mittauksia Adamellon luonnonpuiston 
alueelta (Cantonati et al. 2001; Tolotti 2001). Cantonati et al. (2001) tutkivat 20 virtavesistöä alueella 
vuosien 1995–2000 välisenä aikana. Tolotti (2001) tutki puolestaan 16 järveä vuosina 1996–1998, 
joista osa on tämän tutkimuksen kanssa samoja järviä. Tolottin tutkimasta 16 järvestä kymmenen 
(järvet nro. 5, 8, 10, 12, 13, 16–18, 19, 27, 28 ja 30) voidaan varmuudella todeta olevan samoja kuin 
tässä tutkimuksessa nimien ja korkeuksien perusteella. Tre Laghin kohdalla (16–18) ei ole varmuutta 
Kuva 14. Italian ja subarktisten kohteiden lajistojen binomiaalisten aineistojen vertailu ei-
parametrisen moniulotteisen skaalauksen avulla. Kuvaajan luettavuuden vuoksi subarktiset kohteet 
on merkitty pisteillä ja Italian järvet/lammet numeroilla. Järvien numerointi vastaa liitteen 1 
numerointia. 
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miten Tolotti on kerännyt näytteet tästä kolme järveä käsittävästä kokonaisuudesta, sillä hän 
käsittelee niitä artikkelissaan yhtenä kohteena. Tre Laghin kohdalla aineistojen vertailu perustuukin 
kolmen järven keskimääräisiin tuloksiin. 
Tämän tutkimuksen vesistöjen veden pH (6,7–8,2) oli hyvin lähellä neutraaleja arvoja, paikoitellen 
jopa hieman emäksisen puolella, mikä viittaa ekosysteemin hyvään puskurointikykyyn ja 
happamuuden neutralointiin. Vaihteluväli oli keskimäärin melko korkea verrattuna tyypilliseen 
alpiiniseen vesistöön, jossa arvot ovat yleensä 4,8–7,9 (Psenner 1989) ja tämän tutkimuksen vesistöt 
sijoittuvat selvästi asteikon yläpäähän. Mitatut arvot olivat myös keskimääräistä korkeampia 
verrattuna muihin Adamellossa tehtyihin tutkimuksiin, joissa veden pH on vaihdellut 5,7–6,7 välillä, 
keskiarvon ollessa 6,2 (Cantonati et al. 2001; Tolotti 2001). Laboratoriossa mitatut veden pH-arvot 
(5,8–9,1, ka. 6,7) vastasivat tarkemmin aikaisempia Adamellossa tehtyjä tutkimuksia. On kuitenkin 
mahdollista, että ero tutkimuksissa mitattujen veden pH-arvojen välillä selittyy happosateiden 
vaikutusten heikkenemisellä ja vesistöjen toipumisella happamoitumisesta viimeisen 20 vuoden 
aikana (Kopaćěk et al. 2015). Lisäksi esimerkiksi Hassan et al. (2013) mittasivat Argentiinan 
vuoristossa tehdyssä tutkimuksessa korkeita pH-arvoja. Kaikissa heidän tutkimissaan vesistöissä 
veden pH oli yli 7 ja korkeimmillaan jopa yli 9. Myös Robinsonin & Kaweckan (2005) Sveitsin 
vuoristossa tekemässä tutkimuksessa veden pH vaihteli 6,4–7,4 välillä, mikä vastaa melko hyvin 
tässä tutkimuksessa saatuja arvoja. Monet alpiiniset vesistöt ovat happamoitumiselle alttiita 
(Camarero & Catalan 1998), mutta tämän tutkimuksen perusteella tutkimusjärvet ja -lammet eivät 
olleet happamoituneita tai edes vaarassa happamoitua. On mahdollista, että ilmastonmuutos 
lieventää happamoitumisen vaikutuksia vuoristovesissä lisääntyneen rapautumisen tai 
tuottavuuden kasvun seurauksena, sillä merkkejä happamoitumisesta ei ole havaittu monissa 
muissakaan vuoristokohteissa kuluneiden vuosien aikana (Curtis et al. 2009). 
Sähkönjohtokyky oli hyvin alhainen (3–14 µS/cm) valtaosassa tutkimusjärviä ja -lampia ja vastasi 
alueella aiemmin mitattuja lukemia (Cantonati et al. 2001; Tolotti 2001). Sähkönjohtokyky oli 
hieman korkeampi kolmessa tutkimuskohteessa, mikä viittaa mineraalipitoisuuden kasvuun 
vesistössä (Cantonati et al. 2001). Korkeampi sähkönjohtokyky korreloi selvästi korkeampien 
bikarbonaatti- ja piidioksidipitoisuuksien kanssa. Kalsium-, kalium-, fosfori- ja 
magnesiumpitoisuudet vastasivat valtaosassa tutkimuskohteista tyypillisiä pitoisuuksia (Catalan et 
al. 1993). Nitraattipitoisuudet vastasivat tämän tutkimuksen perusteella tyypillisiä alpiinisen 
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ympäristön pitoisuuksia (Cantonati et al. 2001; Tolotti et al. 2001), eikä Alpeilla aiemmin mitattuja 
korkeita arvoja havaittu (Catalan et al. 1993). 
Sulfaattien ja kloridin pitoisuudet olivat useissa vesistöissä lähellä sadeveden sulfaatti-kloridi-
suhdelukua 8:3 (Camarero & Catalan 1993). Lamola-järvi (11) oli kiinnostava, sillä kyseisessä 
lammessa kloridien pitoisuus oli korkeampi kuin sulfaattien pitoisuus (8:13). Kloridien pitoisuus 
vedessä oli muihin tutkimuksen vesistöihin verrattuna poikkeuksellisen korkea (1,3 mg/l). 
Kloridiarvojen nousu poikkeuksellisen korkeaksi (yli 0,7 mg/l) selittyy todennäköisesti kloridien 
konsentroitumisella pienessä lammessa (Catalan et al. 1993). Neljässä vesistössä (20–23) suhdeluku 
oli huomattavan korkea, keskimäärin 32:1 ja sulfaattien pitoisuudet vedessä vaihtelivat 5,7–6,8 mg/l 
välillä. Aiemmissa Adamellon alueen tutkimuksissa näin korkeita sulfaattipitoisuuksia ei oltu mitattu 
ja pitoisuudet ovat vaihdelleet 0,7–2,5 mg/l (Cantonati et al. 2001; Tolotti et al. 2001). Korkeat 
sulfaattipitoisuudet viittaavat sulfidien rapautumiseen kallioperästä, mikä lisää veden happamuutta 
(Camarero & Catalan 1993). Korkeiden sulfaattipitoisuuksien vesistöt eivät kuitenkaan poikenneet 
muista järvistä veden pH:n perusteella, mikä kertoo vesiekosysteemin puskuroivasta vaikutuksesta. 
Vesistöistä mitattiinkin myös korkeampia pitoisuuksia kalsiumia, magnesiumia, kaliumia, 
piidioksidia ja bikarbonaatteja. Kalsiumilla, magnesiumilla ja kaliumilla on neutraloiva vaikutus 
vesistöissä (Camarero & Catalan 1998), mikä selittää lähellä neutraalia olevan pH:n korkeista 
sulfaattipitoisuuksista huolimatta. 
Ympäristöolosuhteiden samankaltaisuus korostuu selvästi spatiaalisesti toisiaan lähekkäin olevissa 
vesistöissä. Esimerkiksi korkeiden sulfaattipitoisuuksien järvet (20–23) muodostavat Laghi di 
Germenega järviryhmän ja hieman koholla olevien sulfaattipitoisuuksien järvet (1–4) muodostavat 
Laghi di Valbona järviryhmän. Nitraattipitoisuudet olivat puolestaan alhaisia Mandronen lähellä 
olevien järvien muodostamassa järviryhmässä (31–35). Toisaalta kaikissa näissä järviryhmissä oli 
havaittavissa myös selvää vaihtelua huolimatta läheisestä sijainnista toisiinsa nähden. Esimerkiksi 
magnesium- tai bikarbonaattipitoisuudet sekä sähkönjohtokyky poikkesivat paikoitellen selvästi 
viereisten järvien pitoisuuksista.  
10.2. Lajirunsauteen vaikuttavat muuttujat 
Järvien lajirunsaus vaihteli 28–67 välillä. Kokonaisuudessaan tutkimuksessa tunnistettiin 193 
taksonia lajitasolle asti, mutta monet havaituista taksoneista olivat harvinaisia. Tämä nostaa 
kokonaislajirunsauden suureksi, vaikka yksittäisissä järvissä lajirunsaus ei aina kohonnut kovin 
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korkeaksi. Taksonien esiintyminen harvinaisena on tyypillistä (Cantonati & Spitale 2009). Cantonati 
et al. (2012) keräsivät näytteitä 110 lähteestä vuoristossa ja he havaitsivat, että valtaosa lajeista 
esiintyi vain 1–5 lähteessä. Osa taksoneista puolestaan esiintyi tässä tutkimuksessa hyvin runsaina 
ja muutamia lajeja havaittiin jokaisesta tai lähes jokaisesta järvestä. Usein runsaana esiintyvät 
taksonit ovat myös yleisiä ja niitä havaitaan suuressa osassa tutkimusalueelta kerätyistä näytteistä 
(Cantonati & Spitale 2009). Useissa muissa tutkimuksissa on myös havaittu harvinaisten lajien lisäksi 
noin 10–20 yleistä lajia, jotka esiintyivät monissa näytteissä runsaina (Robinson & Kawecka 2005; 
Cantonati & Spitale 2009; Teittinen et al. 2016). Tämä piti paikkansa myös tässä tutkimuksessa ja 23 
lajia esiintyi yli 60 % tutkimusjärvistä tai -lammista. 
Muissa Adamellon luonnonpuistossa tehdyissä tutkimuksissa on saatu lajirunsauden suhteen 
keskenään erilaisia tuloksia. Tolotti (2001) havaitsi Adamellon 16 tutkimusjärvestä yhteensä 204 
taksonia. Järvikohtaiset lajirunsaudet olivat paikoitellen hyvin korkeita, vaihdellen järvittäin 35–122 
taksonin välillä. Verrattaessa erikseen niitä kymmentä järveä, jotka olivat yhteneviä tämän 
tutkimuksen kanssa, havaitaan myös näiden järvien kohdalla selvää lajirunsauden vaihtelua. Tolotti 
havaitsi esimerkiksi Scuro-, Gelato- ja Garzone-järvistä 89, 61 ja 75 taksonia tässä järjestyksessä. 
Lajirunsaudet vastaavissa järvissä olivat tässä tutkimuksessa 56, 43 ja 34 taksonia. Näytteiden keruu 
on tehty Tolottin tutkimuksessa kesällä kahden kuukauden aikana, mikä saattaa osittain selittää 
lajirunsauden vaihtelua. Näytteiden keruuaika on kuitenkin osittain päällekkäinen tämän 
tutkimuksen näytteiden keruun kanssa, joten suuri ero lajirunsauksissa tuskin selittyy pelkästään 
piileväyhteisöjen vuodenaikaissyklin perusteella. On mahdollista, että Tolotti on paikoitellen 
käyttänyt tarkempaa taksonomista resoluutiota piilevien määrityksessä, jolloin lajirunsaus kasvaa 
suuremmaksi. Toisaalta ainakin Tolottin yleisimpien lajien listan perusteella määritysresoluutio 
vastaa hyvin tämän tutkimuksen tasoa. Ero selittyy todennäköisesti kaikista parhaiten piilevien 
kasvualustan perusteella, jolla on aiemmissa tutkimuksissa osoitettu olevan merkitystä 
lajirunsaudelle (CEN 2003; King et al. 2006; Cantonati & Lowe 2014). Tolotti keräsi piilevänäytteitä 
kivien lisäksi myös rantojen pintasedimenteistä, joilla todennäköisesti kasvaa eri lajeja, kuin kivien 
päällä. Myös Weckström et al. (1997) keräsivät piilevänäytteitä pintasedimenteistä 30 järvestä 
Fennoskandian alueelta ja havaitsivat yhteensä 312 taksonia. Lajirunsaus oli heidän tutkimuksessa 
paikoitellen myös hyvin korkea, vaihdellen järvittäin 17–104 välillä. Samankaltaiset tulokset Tolottin 
(2001) tutkimuksen kanssa viittaavat pintasedimenttien korkeaan lajirunsauteen, eivätkä tulokset 
ole suoraan vertailtavissa pelkästään kiviltä kerätyn aineiston kanssa.  
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Tämän tutkimuksen tulokset olivat sen sijaan hyvin linjassa Cantonati et al. (2001) tekemän 
tutkimuksen kanssa, jossa he havaitsivat yhteensä 182 taksonia kivien päältä kerätyistä näytteistä 
40 virtavedestä Himalajalta ja Italiasta Trenton alueelta. Näistä noin 104 taksonia esiintyi Italian 20 
tutkimuskohteessa. Vastaavia tuloksia on saanut myös Štefková (2006) Tatravuorilta 34 järvestä 
kivien päältä kerätystä piilevänäytteestä, joissa lajirunsaus vaihteli 7–32 välillä. Yhteensä 
tutkimuksessa havaittiin 127 taksonia. Matalat lajirunsaudet löytyivät vesistöistä, joissa veden pH 
oli hyvin alhainen tai ympäristöolosuhteet muuten poikkeukselliset (Cantonati et al. 2001; Štefková 
2006). Tässä tutkimuksessa ei havaittu yhtä selkeää yhteyttä veden pH:n ja lajirunsauden välillä. 
Keskimäärin tutkimuksen vesistöjen pH oli melko korkea, mikä saattaa osaltaan selittää 
lajirunsauksien tasaisuutta järvien välillä sekä korkeampaa lajirunsautta verrattuna esimerkiksi 
Štefkován tutkimustuloksiin. Heikko, mutta tilastollisesti merkitsevä suhde havaittiin lajirunsauden 
ja veden pH:n sekä sähkönjohtokyvyn ja lajirunsauden välillä. Veden pH:n nousu vaikuttaa aluksi 
positiivisesti lajirunsauteen, mutta vaikutus heikkenee, mikäli veden pH nousee liian korkeaksi. 
Sähkönjohtokyvyn suhteen suurimmat lajirunsaudet sijoittuivat 10–20 µS/cm välille. Molempien 
muuttujien, sekä sähkönjohtokyvyn että pH:n, on osoitettu olevan tärkeitä piileväyhteisöjen 
kannalta useissa eri tutkimuksissa (mm. Soininen et al. 2004; Cantonati et al. 2011; Mogna et al. 
2015). Tämän tutkimuksen tulokset ovat täten linjassa aiempien tutkimusten kanssa ja tukevat 
aiempia tuloksia. Riippuvuussuhde lajirunsauden ja sähkönjohtokyvyn sekä veden pH:n välillä oli 
kuitenkin heikko, mikä kertoo myös muiden taustalla vaikuttavien muuttujien merkityksestä 
lajirunsauden kannalta.  
Yleistetyillä lineaarisilla malleilla (GLM) valittiin AIC-arvon perusteella malli, jossa oli mukana 
ainoastaan korkeus ja veden pH. Malli selitti 26,19 % lajirunsauden vaihtelusta, mikä on melko 
korkea selitysaste vain kahdelle muuttujalle. Täysi malli, jossa oli mukana kaikki muuttujat, selitti 
ainoastaan 7,29 prosenttiyksikköä enemmän lajirunsauden vaihtelusta. Mallin korkea selitysaste ja 
muuttujien vähyys kertoo korkeuden ja pH:n vahvasta merkityksestä lajirunsauden kannalta. Kaikki 
tutkimuksessa mukana olleet muuttujat korreloivat negatiivisesti korkeuden kanssa ja useiden 
muuttujien kohdalla korrelaatio oli hyvin voimakas. Muuttujana korkeus siis käsittää useiden eri 
muuttujien muutoksen ja yhteisvaikutuksen, mikä osaltaan selittää korkeuden merkityksen 
voimakkuuden. 
Tässä tutkimuksessa korkeuden ja lajirunsauden välinen suhde oli yksihuippuinen. Vastaavanlaista 
suhdetta korkeuden ja piilevien lajirunsauden välillä on todistettu aiemmin myös muissa 
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tutkimuksissa (Teittinen et al. 2017; Weckström & Korhola 2001). Yksihuippuiseen 
riippuvuussuhteen muodostumiseen vaikuttavat todennäköisesti piilevien optimiolosuhteet sekä 
alueen voimakas ihmisvaikutus. Korkeimmalla sijaitsevan Mandronen järviryhmässä (30–35) 
lajirunsaus vaihteli 28–50 taksonin välillä. Kooltaan suuressa Mandrone-järvessä (30) taksoneita 
havaittiin 50, kun taas sen lähettyvillä olevissa pienissä lammissa (31–35) lajirunsaus vaihteli 28–34 
välillä. Alhaisimmat lajirunsaudet saavutettiin siis korkeimmalla sijaitsevista pienistä lammista, 
joissa olosuhteet eivät ilmeisesti ole niin monelle piilevälajeille optimaaliset. Järven koolla on 
selvästi merkitystä lajirunsauden kannalta, mihin viittaa Mandronen korkeampi lajirunsaus. 
Korkeuden vaikutuksesta kertoo se, että hieman alempana (alle 2300 m mpy) sijaitsevista pienistä 
lammista havaittiin lajeja hieman enemmän, kuten esimerkiksi 50 taksonia Lamolasta (11) ja 49 
taksonia Tre Larghi II:sta (17). Toisaalta vielä alempana sijaitsevissa pienissä lammissa (alle 2150 m 
mpy) lajirunsaus oli jälleen alhaisempi, kuten esimerkiksi nimettömissä järvissä 25 ja 26, joista 
taksoneita havaittiin 33 ja 34 tässä järjestyksessä. Nämä kaksi lampea sijaitsevat lähellä suosittua 
Ritorto-järveä (27), joka on helposti saavutettavissa gondolihissillä tai vaellusreittejä pitkin. 
Ihmistoiminta alueella saattaa siis vaikuttaa alempana sijaitsevien järvien lajirunsauteen 
negatiivisesti, mistä on tehty havaintoja myös aiemmissa tutkimuksissa (mm. Angeli et al. 2010; 
Cantonati et al. 2016). Myös Ritorton lajirunsaus (39 taksonia) oli alhainen verrattuna monien 
muiden isompien järvien piilevärunsauksiin, kuten Lago di Valbona superioren (1) 67 taksoniin tai 
Serodoli-järven (8) 59 taksoniin.  
Korkeus ja veden pH selittivät kuitenkin vain pienen osan lajirunsauden vaihtelun taustalla 
vaikuttavista tekijöistä ja 73,81 % lajirunsauden vaihtelusta jäi selittämättä. Onkin ilmeistä, ettei 
kaikkia lajirunsauteen vaikuttavia tekijöitä saatu tässä tutkimuksessa selville. Monien muuttujien 
kohdalla kyse saattaa olla myös yhteisvaikutuksesta, jota voi olla vaikea havaita aineistosta. 
Aineiston tarkastelun perusteella vaikuttaa siltä, että järven koolla on merkitystä lajirunsauden 
kannalta. Lajirunsaus vaikuttaa olevan keskimäärin matalampi pienissä lammissa kuin isoissa 
järvissä. Tätä oletusta tukee myös muissa tutkimuksissa tehdyt havainnot siitä, että järven 
syvyydellä ja pinta-alalla on vaikutusta piileväyhteisöön (Soininen 2007; Cantonati et al. 2009; 
Teittinen et al. 2016). Suuri vesistö tarjoaa pientä vesistöä vakaammat olosuhteet eivätkä yksittäiset 
häiriöt vaikuta piilevien elinolosuhteisiin yhtä voimakkaasti (Soininen & Meier 2014). Järven koon 
huomioiminen analyyseissä olisi saattanut täten nostaa mallin selitysastetta lajirunsaden suhteen. 
Toinen muuttuja, mikä saattaisi selittää lajirunsautta, on useiden järvien ja lampien ryhmittyminen 
61 
 
lähelle toisiaan. Monissa lähekkäin sijaitsevissa vesistöissä havaittiin samansuuntaisia lukuja 
lajirunsauden suhteen, kuten esimerkiksi järviryhmissä 1–4, 20–23 ja 30–35. Järviryhmissä oli 
havaittavissa myös vesistön koon vaikutus lajirunsauteen ja esimerkiksi järviryhmään 1–3 kuuluva 
pieni nimetön järvi 4 ja järviryhmään 31–35 kuuluva suuri Mandrone-järvi (30) poikkesivat muista 
ryhmän järvistä sekä kokonsa että lajirunsautensa puolesta. 
10.3. Yhteisörakenteeseen vaikuttavat muuttujat 
Piilevät ovat tehokkaita leviäjiä, joten voisi olettaa, että toisiaan lähellä olevissa vesistöissä 
piileväyhteisöjen koostumus olisi hyvin samankaltainen, mikäli vesistöjen ympäristöolosuhteet ovat 
samanlaiset. Lähekkäin olevien vesistöjen vedet sekoittuvat kuitenkin herkästi esimerkiksi 
rankkasateen tai lumien sulamisen seurauksena. Piilevät saattavat myös helposti siirtyä läheisten 
vesistöjen välillä alueella ruokailevien lintujen mukana, jolloin lyhyt siirtymä vieressä olevaan 
vesistöön tapahtuu niin nopeasti, etteivät piilevät juurikaan altistu kuivumiselle. Uudelle alueelle 
leviämisen edellytyksenä on kuitenkin, että laji pystyy selviytymään uudessa ympäristössä ja 
läheistenkin vesien ympäristöolosuhteet saattavat poiketa toisistaan huomattavasti. Toisaalta 
huomioon tulee ottaa piilevien pieni koko, jolloin ihmisen näkökulmasta katsottuna lyhyt matka on 
piilevien kokoon suhteutettuna hyvin pitkä.  
Paikallisten ympäristöolosuhteiden on todettu useissa tutkimuksissa olevan kaikista 
voimakkaimmin piileväyhteisön koostumukseen vaikuttava tekijä (Ricklefs 1987; Soininen 2007; Wu 
et al. 2014; Teittinen & Soininen 2015). Paikallisten ympäristöolojen vaikutus oli havaittavissa 
lähekkäin olevissa vesistöissä, joissa kuitenkin piileväyhteisöjen koostumukset vaihtelivat selvästi. 
Useiden järviryhmien sisällä oli havaittavissa selvää vaihtelua lajiston ja ympäristöolojen suhteen. 
Järviryhmien väliset erot käyvät hyvin ilmi redundanssianalyysin ordinaatiokuvaajasta. 
Redundanssianalyysin perusteella nitraattipitoisuus, sähkönjohtokyky, veden pH, kokonaisfosfori, 
kloridipitoisuus sekä korkeus selittivät 30,4 % lajiston vaihtelusta. Kuvaajan 1. ja 2. akseli selittävät 
23,3 % lajiston vaihtelusta. Verrattuna muissa tutkimuksissa tehtyihin redundanssianalyyseihin 
selitysaste on melko matala. Esimerkiksi Wu et al. (2014) saivat RDA:n selitysasteeksi 64,7 % ja 
Tolotti (2001) 69 %. Heidän RDA-analyyseissään vaikuttaviksi tekijöiksi nousivat veden pH, 
kokonaisfosfori, sähkönjohtokyky sekä korkeus ja maantieteellinen sijainti. Veden pH:n, 
nitraattipitoisuuden ja sähkönjohtokyvyn merkitys lajiston kannalta on korostunut hyvin 
voimakkaasti useissa aiemmissa tutkimuksissa (mm. Štefková 2006; Curtis et al. 2009; Hassan et al. 
2013). Tässä tutkimuksessa RDA-analyysin perusteella sähkönjohtokyky vaikuttaa lajistoon eniten, 
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veden pH toiseksi eniten ja nitraattipitoisuus kolmanneksi eniten. Kaikki analyysissä mukana olleet 
muuttujat lukuun ottamatta kloridia ovat nousseet esille myös aiemmissa tutkimuksissa vahvasti 
piilevälajistoon vaikuttavina muuttujina. Kloridin vaikutus lajistoon jää tämänkin tutkimuksen 
perusteella vaatimattomaksi eikä vaikutus ole tilastollisesti merkitsevä. 
Ordinaatiokuvaajasta havaitaan, että kaikista korkeimmalla sijaitsevasta järviryhmästä (30–35) kaksi 
vesistöä poikkeaa muista tämän järviryhmän järvistä: Mandrone-järvi (30) ja nimetön järvi 32. 
Sähkönjohtokyky on näissä kahdessa selvästi korkeampi (12,3 ja 14,2 µS/cm) kuin viereisissä 
lammissa (3,6–7,5 µS/cm). Näissä kahdessa järvessä esiintyi runsaasti mm. Achnanthes 
minutissimaa, Anomoeoneis vitreaa (25), Cymbella affinista ja Denticula tenuista, joita ei havaittu 
samassa suhteessa muissa järviryhmän vesistöissä. Näiden taksonien runsaampi esiintyminen 
viittaa vesistön korkeampaan trofiatasoon sekä veden emäksisyyteen (Cantonati et al. 2001), mikä 
pitikin paikkansa ainakin korkeamman veden pH:n osalta. Alemman sähkönjohtokyvyn lammissa 
(31, 33–35) korostui erityisesti Achnanthes marginulatan suurempi osuus lajistossa, joka suosii 
happamampia ja karumpia vesiä (Cantonati et al. 2001). Myös Lago di Valbonan järviryhmässä (1–
4) on havaittavissa yhtäläisyyksien lisäksi selviä eroja. Järvet 1, 2 ja 3 ovat lähellä toisiaan kuvaajassa, 
mutta järvi 4 eroaa muista korkeamman nitraattipitoisuutensa (0,21 mg/l vrt. 0,02–0,09 mg/l) 
vuoksi. Korkeampaan nitraattipitoisuuteen saattaa vaikuttaa lammen huomattavasti pienempi koko 
verrattuna viereisiin järviin. Nimetön järvi 4:ssä havaittiin selvästi enemmän Navicula gallicaa sekä 
Cymbella silesiacaa, mutta vähemmän Nitzchia perminutaa ja Tabellaria flocculosaa. Lago di 
Valbona superioressa (1) ja Lago di Valbona mediumissa (2) havaittiin lisäksi muihin kahteen järveen 
verrattuna suhteellisesti enemmän Eunotia-suvun edustajia ja erityisesti Eunotia rhomboidea 
esiintyi runsaana. Monet Eunotia-suvun lajit suosivat happamia olosuhteita (Cantonati et al. 2001), 
mutta näiden järvien veden pH ei mittaushetkellä ollut erityisen alhainen. Järvien vesien 
kemiallisissa ominaisuuksissa ei ollut havaittavissa yhtään muuttujaa, joka poikkeaisi selvästi järvistä 
3 ja 4. Ainoa havaittava ero oli korkeudessa; järvet 1 ja 2 sijaitsevat 100 metriä korkeammalla kuin 
kaksi muuta järveä. Sen sijaan järviryhmät 5–8 ja 20–23 vaikuttavat olevan sekä 
ympäristöolosuhteiden että lajiston puolesta melko samankaltaisia. 
10.3.1. Lajikohtainen tarkastelu 
Monet tutkimuksessa havaitut lajit ovat tyypillisiä alpiinisille ja oligotrofisille vesistöille. 
Tutkimuksen 23 yleisimmästä lajista monet ovat esiintyneet runsaita myös muissa tutkimuksissa. 
Kahdeksan tässä tutkimuksessa kaikista yleisimpänä tavattua lajia toistuivat myös muissa 
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vuoristoissa tehtyjen tutkimusten lajilistoilla (Cantonati et al. 2001; Robinson & Kawecka 2005; 
Štefková 2006). Yhdeksän tässä tutkimuksessa yleisenä havaittua piilevää oli yhteneväisiä Cantonati 
et al. (2001) tutkimuksessa yleisenä havaittujen piilevien kanssa. Osaa lajeista, kuten Nitzchia 
alpinaa, Tabellaria flocculosaa, Anomoeoneis brachysiraa ja Achnanthes marginulataa, ei havaittu 
Cantonati et al. tutkimuksen Himalajan näytepisteiltä ollenkaan. Italian näytepisteillä lajit kuitenkin 
esiintyivät jopa hyvin runsaina. Lajien runsauksissa oli kuitenkin paikoitellen myös huomattavia 
eroja, mikä saattaa johtua eri vesistötyypeistä tutkimusten välillä. Achnanthes marginulata ja 
Achnanthes helvetica olivat tässä tutkimuksessa hyvin yleisiä, mutta Cantonati et al. havaitsi A. 
marginulatan vain yhdeksässä virtavedessä 20 tutkimuskohteesta ja Achnanthes helvetica havaittiin 
vain kuudessa virtavedessä 40 tutkimuskohteesta. Verrattaessa Tolottin (2001) tutkimukseen 
havaitaan, että 12 tässä tutkimuksessa yleisimpänä esiintynyttä lajia esiintyi yleisenä myös Tolottin 
aineistossa. Yleisten lajien runsaussuhteet vastaivat myös hyvin toisiaan. Esimerkiksi A. marginulata, 
A. minutissima, A. helvetica ja Anomoeoneis brachysira, jotka esiintyivät tässä tutkimuksessa lähes 
jokaisessa tutkimuskohteessa, esiintyivät Tolottin tutkimuksen kaikissa 16 järvessä. Myös monet 
harvinaisempana esiintyvät lajit olivat yhteneviä Tolottin lajilistan kanssa, kuten monet Eunotia-, 
Fragilaria- ja Aulacoseira-sukujen lajit. Erojakin tutkimusten välillä oli havaittavissa. Tässä 
tutkimuksessa korostui erityisesti Cymbella-suvun suuri osuus. Yleisimpien lajien joukossa oli viisi 
Cymbella-suvun lajia, kun taas Tolottin yleisten lajien listassa niitä oli vain yksi. Tabellaria flocculosa 
esiintyi myös tässä tutkimuksessa huomattavasti yleisempänä ja sitä tavattiin 88 % näytteistä, kun 
taas Tolottin tutkimuksessa T. flocculosa havaittiin vain 25 % järvistä. Erot saattavat osaltaan johtua 
näytteiden keruuajasta, sillä piileveillä on havaittu olevan yhteisötasolla vuodenaikaisvaihtelua 
lajistossa ja niiden runsaussuhteissa (DeNicola 1996; King et al. 2006). Lisäksi Tolottin aineisto ei 
keskity pelkästään kivien päällä eläviin piileviin, mikä saattaa vaikuttaa lajiston runsaussuhteisiin. 
Ordinaatioanalyysi lajeista osoittaa lajeilla olevan selvää vaihtelua paikallisten ympäristöolojen 
suhteen. Hyvin runsaina esiintyneet Achnanthes marginulata ja Achnanthes minutissima ovat 
sijoittuneet täsmälleen eri puolille kuvaajaa. A. marginulata havaittiin kaikista tutkimuskohteista ja 
yksilömäärällisesti valtalaji Achnanthes minutissima esiintyi 97 % tutkimusjärvistä. Kolmessa 
järvessä Achnanthes minutissima kattoi yli puolet järven kokonaislajistosta ja Achnanthes 
marginulata kahdessa järvessä. A. minutissima esiintyy tyypillisesti runsaana aiempien tutkimusten 
perusteella ja se on usein yksilömäärällisesti runsain ja yleisin taksoni (Robinson & Kawecka 2005; 
Štefková 2006; Cantonati & Spitale 2009). A. minutissima on ympäristöolojen suhteen melko 
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joustava laji, joka esiintyy runsaana oligotrofisista vesistä eutrofisiin vesiin (Cantonati et al. 2001). 
Laji kuitenkin kukoistaa ainoastaan lähellä neutraaleja pH-arvoja olevissa vesissä ja harvinaistuu 
selvästi veden pH:n laskun myötä, jolloin muut Achnanthes-suvun lajit runsastuvat (Tolotti 2001). 
Vastaava ilmiö havaittiin myös osittain tässä tutkimuksessa. Ordinaatiokuvaajan perusteella A. 
minutissima vaikuttaa suosivan korkeamman sähkönjohtokyvyn ja pH:n vesistöjä sekä 
matalammalla sijaitsevia järviä.  Veden pH oli kuitenkin alimmillaankin melko lähellä neutraaleja 
arvoja, joten veden happamuuden puolesta A. minutissiman pitäisi pärjätä hyvin suurimmassa 
osassa tutkimuskohteita. A. minutissima esiintyikin hyvin runsaana yli puolessa tutkimuksen 
vesistöistä. Mikäli A. minutissima ei kuitenkaan dominoinut vesistöä, niin tyypillisesti Achnanthes 
marginulata esiintyi runsaana. Ainoastaan harvoin molemmat lajit esiintyivät runsaina samaan 
aikaan. Esimerkiksi lähekkäin olevissa järvissä 30–32 A. minutissima esiintyi runsaana järvissä 30 
(284 yksilöä) ja 32 (186 yksilöä), kun taas A. marginulata esiintyi runsaana järvessä 31 (284 yksilöä). 
A. marginulatan dominoivassa vesistössä sähkönjohtokyky (7,4 µS/cm) ja veden pH (7,48) olivat 
matalammat kuin A. minutissiman dominoimissa viereisissä vesitöissä (> 12 µS/cm, > 7,60 pH). 
Lisäksi magnesium- ja kalsiumpitoisuudet olivat A. minutissiman vesistöissä korkeampia. 
Kokonaisuudessaan erot vesistöjen välillä eivät ole kovin suuria, mutta selvästi lajiston kannalta 
merkittäviä.  
Ordinaatioanalyysi on melko yhdenmukainen aiemmissa tutkimuksissa esiin nousseiden lajien 
ympäristövaatimusten suhteen. Achnanthes marginulata, Achnanthes subatomoides ja Achnanthes 
helvetica ovat happamien ja alhaisen sähkönjohtokyvyn vesien suosioita (Cantonati et al. 2001; 
Štefková 2006) ja ne sijoittuvatkin kuvaajassa vastakkaiselle puolelle kuvaajaa kuin korkea veden 
pH. Nitzchia perminuta suosii puolestaan emäksisempää vettä (Cantonati et al. 2001) ja se on 
sijoittunut Fragilaria exiguan ja Pinnularia microstauronin tavoin korkean veden pH:n suuntaan. 
Cymbella minuta ja Cymbella silesiaca suosivat neutraalia vettä ja ovat veden trofiatason suhteen 
joustavia (Cantonati et al. 2001), minkä takia ne sijoittuvat melko keskelle kuvaajaa. Suuri osa 
lajeista sijoittuu lähelle kuvaajan origoa, mikä viittaa joko joustaviin ympäristövaatimuksiin tai sitten 
näiden lajien esiintymiseen vaikuttaa voimakkaasti joku toinen muuttuja, joka ei ollut mukana tässä 
analyysissä. Monien lajien, kuten esimerkiksi Achnanthes subatomoidesin ja Tabellaria flocculosan, 
esiintymiseen on havaittu vaikuttavan selvästi veden mineraalipitoisuus sekä alkaliteetti (Cantonati 
et al. 2001; Štefková 2006). Useat lajit ovat trofiatasoltaan joko oligotrofisten tai mesotrofisten 
vesistöjen suosioita (Cantonati et al. 2001), mutta monien lajien kohdalla tätä on vaikea tulkita 
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kuvaajasta. Osa lajeista, kuten happamien ja karujen vesien suosija Anomoeoneis brachysira 
(Cantonati et al. 2001), ovat kuitenkin sijoittuneet myös trofiatasoaan vastaavaan paikkaan. 
10.3.2. Korkeuden vaikutus veden kemiaan ja piileväyhteisöihin 
Korkeuden suhteen vesikemiamuuttujat korreloivat negatiivisesti. Erityisen voimakas korrelaatio (rs 
> 0,7) korkeuden kanssa oli sähkönjohtokyvyllä, sulfaattipitoisuudella sekä piidioksidipitoisuudella. 
Korkeuden vaikutus on havaittavissa myös ordinaatiokuvaajissa, joissa nimenomaan korkeus jakaa 
lajiston 1. akselin myötäisesti korkeita ja matalampia vesistöjä suosiviin lajeihin. Sähkönjohtokyky, 
veden pH ja nitraattipitoisuus kasvavat vastakkaiseen suuntaan kuin korkeus. Korkeus on 1. akselin 
myötäisesti neljänneksi eniten lajistoon vaikuttava muuttuja ja 2. akselin myötäisesti kolmanneksi 
eniten vaikuttava muuttuja. Korkeuden vaikutus lajistoon onkin usein epäsuora, ja esimerkiksi 
sähkönjohtokyvyn ja lämpötilan lasku johtuvat lähinnä korkeuden kasvusta. 
Korkeuden vaikutusta piileviin on tutkittu melko paljon (mm. Curtis et al. 2009). Tässä tutkimuksessa 
oli havaittavissa lajiston suhteen vyöhykkeisyyttä korkeuden mukaan ja eri lajit dominoivat eri 
korkeuksilla. Vastaavia tuloksia on saatu myös aiemmissa tutkimuksissa (mm. Ormerod et al. 1994; 
Weckström & Korhola 2001; Wang et al. 2011; Hassan et al. 2013). Lajiston vertailu muiden 
tutkimusten kanssa edes sukutasolla on kuitenkin ongelmallista, sillä aineistoon vaikuttavat monet 
muuttujat, kuten piilevien kasvualustat, keräysaika sekä tutkimuksen näkökulma ja mitatut 
muuttujat. Usein tutkimus edustaakin aina jossain määrin yksilöllisiä olosuhteita ja hetkeä ajassa. 
Esimerkiksi Hassan et al. (2013) havaitsivat, että Fragilaria- ja Achnanthes-sukujen suhteellinen 
runsaus kasvaa korkeuden suhteen, kun taas Nitzschia- ja Navicula-sukujen suhteellinen runsaus 
vähenee. Sen sijaan tässä tutkimuksessa ei ollut havaittavissa vastaavaa trendiä sukutasolla ja 
runsaussuhteet pysyivät samansuuntaisina kaikissa näytteissä. Achnanthes-sukuun kuuluvat lajit 
kattoivat näytteistä aina noin 81 %, Fragilaria-suvun lajit noin 11 %, Nitzschia-suvun lajit noin 5,1 % 
ja Navicula-suvun lajit noin 2,8 %.  
Lajikohtaista vaihtelua korkeuden suhteen sen sijaan oli havaittavissa. Achnanthes minutissiman 
suhteellinen runsaus väheni korkeuden suhteen, kun taas Achnanthes marginulata selvästi 
runsastui. Myös Achnanthes helvetica, Tabellaria flocculosa, Anomoeoneis vitrea (22) ja Cymbella 
gauemannii runsastuivat selvästi korkeammalla sijaitsevissa vesistöissä. Fragilaria exigua ja 
Cymbella microcephala sen sijaan suosivat matalammalla sijaitsevia järviä ja niiden suhteellinen 
runsaus väheni korkeuden kasvaessa. Muutamat lajit, kuten Cymbella silesiaca ja Pinnularia 
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microstauron olivat runsaimmillaan korkeusgradientin keskivaiheilla, mutta erot eri korkeuksien 
välillä olivat melko pieniä. Monet korkeampia vesistöjä suosivat lajit ovat myös happaman veden ja 
alhaisemman sähkönjohtokyvyn suosioita, mitkä korreloivat vahvasti korkeuden kanssa. Alempia 
korkeuksia suosivat lajit viihtyvät puolestaan paremmin neutraalissa tai hieman emäksisessä 
vedessä. 
10.4. Alpiininen ja subarktinen piilevälajisto 
Italian ja Suomen sekä Norjan tutkimuskohteiden veden kemialliset ominaisuudet olivat melko 
samankaltaista, mutta kuitenkin merkitsevästi erilaisia similariteettianalyysin perusteella. 
Subarktiset tutkimuskohteet sijaitsivat absoluuttisesti matalammalla (< 1000 m mpy), mutta 
kattoivat pidemmän korkeusgradientin (955 m) kuin tämän tutkimuksen kohteet. Toisaalta 
huomioon tulee ottaa tutkimusalueiden leveyspiiri, joka vaikuttaa olosuhteiden äärevyyteen. 
Paikallisten ympäristötekijöiden on havaittu vaikuttavan kaikista eniten piilevälajistoon, joten 
tutkimusten välisten lajistojen tulisi erota toisistaan. Toisaalta, koska vesistöjen välinen ero on 
kuitenkin pieni, on todennäköistä, että myös samankaltaisia piirteitä löytyy tutkimusten välillä. 
Lajistot tutkimusten välillä poikkesivat kuitenkin selvästi enemmän toisistaan kuin vesistöjen 
ominaisuudet. Vain hieman alle puolet (43 %) kaikista havaituista taksoneista havaittiin molemmissa 
tutkimuksissa. 57 % havaituista taksoneista havaittiin vain jommassakummassa tutkimuksessa. 
Selvästi suurempi osa (38 %) kaikista havaituista taksoneista havaittiin vain subarktisissa kohteissa. 
Vain Italian kohteissa havaitut taksonit kattoivat 19 % kaikista havaituista taksoneista. Monet 
Italiassa havaitut piilevälajit esiintyvät siis tämän tutkimuksen perusteella myös subarktisissa 
vesistöissä. Useat subarktisissa vesistöistä havaitut piilevälajit eivät kuitenkaan tämän tutkimuksen 
perusteella esiinny Italian vesistöissä.  
NMDS-analyysin perusteella tutkimusten lajit ryhmittyvät selvästi omiksi joukoikseen kuvaajassa. 
Verrattaessa piilevien runsausaineistoon perustuvaa kuvaajaa piilevien binomiaaliseen kuvaajaan, 
havaitaan ryhmityksissä selvä ero. Tutkimusten lajistot ryhmittyvät selvemmin erilleen toisistaan 
binomiaalisessa kuvaajassa. Tämä johtuu harvinaisten lajien vaikutuksesta aineistossa, mikä 
korostuu, kun kaikki havaitut lajit merkitään samanarvoisella lukuarvolla. Kuvaajien perusteella 
onkin ilmeistä, että monet yleiset ja runsaana esiintyvät lajit ovat tutkimusten välillä samoja, minkä 
takia ryhmissä on jopa hieman päällekkäisyyttä. Harvinaiset lajit poikkeavat kuitenkin selvästi 
tutkimusten välillä toisistaan. On mahdollista, että alueilla esiintyy maantieteellisesti 
levinneisyysrajoitteisia lajeja, jotka eivät joko ole pystyneet levittäytymään molemmille 
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tutkimusalueille tai eivät ole kyenneet selviytymään molemmilla tutkimusalueilla. Joidenkin lajien 
kohdalla on kuitenkin mahdollista, että laji saattaa esiintyä molemmilla tutkimusalueilla, mutta sitä 
ei sen harvinaisuudesta johtuen havaittu molemmissa tutkimuksissa. Tämä tuskin kuitenkaan pätee 
kaikkiin lajeihin, sillä vain toisessa tutkimuksessa havaittuja lajeja oli erittäin paljonn (yht. 170 lajia). 
Todennäköisesti taustalla vaikuttaa siis joku levinneisyyttä rajoittava muuttuja, minkä takia piilevät 
eivät esiinny maantieteellisesti samoilla alueilla. Aiemmissa tutkimuksissa on havaittu, että vesistön 
sijainnilla on merkitystä piilevälajiston kannalta (mm. Wu et al. 2014) ja on hyvin mahdollista, että 
maantieteellinen sijainti vaikuttaa myös tässä tapauksessa lajistojen erilaisuuteen. Toisaalta kaikkia 
lajistoon mahdollisesti vaikuttavia muuttujia ei näissä tutkimuksissa ole mitattu, jolloin lajiston 
vaihtelun taustalla saattaa vaikuttaa myös joku tutkimusten ulkopuolelle jäänyt muuttuja. 
10.5. Tulosten luotettavuus  
Tutkimuksen tuloksiin on saattanut vaikuttaa aineiston keräämiseen, määrittämiseen sekä 
analysointiin liittyvät tekijät. Tämän tutkimuksen aineisto edustaa vain otosta kunkin järven tai 
lammen piileväyhteisöistä tiettyjä hetkenä. Kivet kerättiin mahdollisimman laajalta alueelta järvien 
rantavesistä ja eri puolilta järveä kerättyjen kivien piileväyhteisöt vastaavat yleensä hyvin toisiaan 
(King et al. 2006). Piileväyhteisöissä on kuitenkin havaittu vaihtelua lajistossa ja lajien 
runsaussuhteissa vuodenaikojen mukaan (DeNicola 1996; King et al. 2006). Piileväyhteisöjen 
ajallinen muutos on mahdollista havaita vain seurantatutkimuksen avulla, jolloin tulosten voitaisiin 
katsoa edustavan vesistöjen tyypillisiä piileväyhteisöjä. Tämän tutkimuksen tulokset edustavat 
ainoastaan hetkellistä tilannetta tutkimuskohteissa, mikä saattaa vaihdella kuukausien ja vuosien 
välillä huomattavastikin. Syvyyden on osoitettu olevan tärkeä muuttuja piileväyhteisöjen kannalta 
(Cantonati et al. 2009) ja tämä aineisto edustaakin ainoastaan tutkimusjärvien ja -lampien rantojen 
epiliittisiä piileväyhteisöjä eivätkä tulokset ole yleistettävissä koskemaan koko järven 
syvyysgradienttia tai muita kasvualustoja. Tässä tutkimuksessa kivet pyrittiin keräämään samalta 
syvyydeltä, mutta kaikkien vesistöjen kohdalla tämä ei kuitenkaan ollut mahdollista kivien 
vähyydestä tai suuresta koosta johtuen, jolloin osa kivistä piti kerätä matalammasta rantavedestä. 
Matalammalta kerättyjen kivien piileväyhteisöt ovat saattaneet altistua ajoittaiselle kuivumiselle, 
mikä saattaa vaikuttaa yhteisöjen koostumukseen. Näytteissä on saattanut olla mukana myös 
kuolleita soluja tai sellaisten lajien soluja, jotka eivät kyseisessä vesistössä pysty esiintymään 
pidemmällä aikavälillä.  
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Kaikki tutkimuksessa lasketut solut pyrittiin määrittämään mahdollisimman tarkasti lajitasolle asti, 
mutta joissain tapauksissa määritys oli jätettävä sukutasolle. Mahdollisuuksien mukaan lajit 
määritettiin myös alalajilleen, mihin vaikutti huomattavasti lajin ulkonäkö, koko sekä havaittavissa 
olevat erityispiirteet. Määritysten taksonominen resoluutio vaihteli lajien välillä, millä on vaikutusta 
lajirunsauteen. Lisäksi määrittäjän kokemattomuus saattaa heikentää määritysten paikkansa 
pitävyyttä. Näytteissä esiintyi runsaasti pienisoluisia sukuja, kuten useita eri Achnanthes-suvun 
edustajia, jotka oli kokemattomalle määrittäjälle haastava erottaa samankaltaisista lähilajeista. 
Näytteissä oli myös paikoitellen soluja hyvin tiheinä esiintyminä, jolloin osa soluista jäi muiden 
solujen alle eikä niitä ollut mahdollista määrittää. Harvinaisia tai suurikokoisia lajeja näytteissä 
esiintyy harvemmin kuin yleisiä tai pienikokoisia (Snoeijs et al. 2002), joten todennäköisesti osa 
harvinaisista tai suurikokoisista lajeista jäi tutkimuksessa havaitsematta. Laskemalla ja 
määrittämällä enemmän soluja olisi havaittu enemmän lajeja ja järvien lajirunsaudet olisivat 
kasvaneet. Useiden tässä tutkimuksessa havaittujen taksonien taksoninimi on päivitetty uusimpien 
tutkimusten perusteella uudelleen. Tässä tutkimuksessa tukeuduttiin kuitenkin perinteisiin 
määritysoppaisiin ja käytettiin taksonien vanhoja nimiä. Nimistömuutokset otettiin huomioon 
vertailtaessa lajistoa muiden tutkimusten lajistoon, mutta paikoitellen vanhan nimistön käyttö 
saattaa vaikuttaa tulosten luotettavuuteen. Tässä tutkimuksessa yleisimpänä havaittujen taksonien 
uudet taksoninimet on ilmoitettuna liitteessä 2.  
Monet tutkimuksen vesistöt ovat olleet eriasteisesti ihmistoimien alaisena, mistä löytyi viitteitä 
kirjallisuudesta (Spitale et al. 2015), mutta vesistöjen tarkka rajaaminen vähäisen kirjallisuuden 
perusteella luonnontilaisiin tai ihmisvaikutuksen alaisiin olisi ollut epävarmaa. Ihmistoimet 
vaikuttavat kuitenkin piileväyhteisöihin, sillä vaikutusten on osoitettu näkyvän vielä pitkänkin ajan 
päästä (Cantonati et al. 2001; Cantonati & Lowe 2014), mutta sitä ei ollut mahdollista käsitellä 
tarkemmin tässä tutkimuksessa. Vesinäytteet altistuivat eripituisille kuljetusajoille ennen säilytystä 
viileässä, mikä saattaa vaikuttaa analyysien tuloksiin. Monet muuttujat jäivät kokonaan tutkimuksen 
ulkopuolelle liian alhaisten pitoisuuksien vuoksi. Osassa mitatuista muuttujista puuttui yksittäisiä 
mittaustuloksia, jolloin arvot laskettiin viereisten vesistöjen arvojen keskiarvona. Tämä johtaa 
kuitenkin täysin uusien arvojen syntyyn, mitkä eivät välttämättä vastaa todellisuutta. Arvojen 
määrittäminen oli kuitenkin välttämätöntä analyysien kannalta. Erityisesti kokonaisfosforin suhteen 
luotettavuus on heikko, sillä mittaustuloksissa oli paljon puuttuvia arvoja. Toisaalta aiemmat 
tutkimukset tukevat tässä tutkimuksessa käytettyjä muokattuja arvoja. Kaikkia vaikuttavia 
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muuttujia ei ole mahdollista tarkastella samaan aikaan ja tulosten perusteella on ilmeistä, että 
tämän tutkimuksen ulkopuolelle jäi monia piileväyhteisöihin vaikuttavia muuttujia.  
Tutkimuksessa vertailtiin Italiasta ja subarktiselta alueelta kerättyjä aineistoja toisiinsa. Vertailussa 
käytetyt aineistot on kuitenkin kerätty itsenäisinä tutkimuksina eikä lähtökohtana aineistojen 
keruussa ollut ollut aineistojen vertailu toisiinsa. Tämän takia tutkimuksissa on mitattu osittain eri 
ympäristömuuttujia ja vesinäytteiden laboratorioanalyyseissä on käytetty eri määritysrajoja. 
Piilevien määrityksessä saattaa olla myös tutkimuskohtaista vaihtelua, sillä tutkimusten piilevät on 
määrittänyt eri henkilö. Hieman erilaiset lähestymistavat hankaloittavat aineistojen luotettavaa 
vertailua, mikä pätee myös aiempiin Adamellossa tehtyihin tutkimuksiin (Cantonati et al. 2001; 
Tolotti 2001). Vertailuissa on mahdollista löytää eri alueita tai aikoja yhdistäviä tekijöitä, mutta myös 
epävarmuustekijät ja virhetulkintojen mahdollisuus tulee ottaa huomioon. 
11. Johtopäätökset 
Paikallisilla ympäristömuuttujilla on voimakas vaikutus sekä piilevien lajirunsauteen että lajistoon 
Italian Dolomiiteilla. Tämän tutkimuksen perusteella veden pH on yksi keskeisimmistä muuttujista 
piilevien lajiston ja lajirunsauden vaihtelun kannalta. Sähkönjohtokyky sekä ravinteisuus vaikuttavat 
myös selvästi piileväyhteisöjen lajistoon (kuva 15). Korkeuden vaikutus lajistoon jää heikommaksi 
verrattuna edellä mainittuihin muuttujiin. Sen sijaan lajirunsauden ja korkeuden välillä on selvä 
yhteys, ja korkeus on veden pH:n ohella kaikista eniten lajirunsauteen vaikuttava muuttuja (kuva 
16). Korkeus korreloi vahvasti muiden muuttujien kanssa ja vaikuttaa epäsuorasti 
ympäristöolosuhteisiin muiden muuttujien muutoksen kautta. Korkeuden muutoksen vaikutusta 
piileväyhteisöjen koostumukseen on yritetty selittää jo pitkän aikaa, mutta tutkimustulokset ovat 
vaihdelleet huomattavasti eri tutkimusten välillä. Toistaiseksi vaikuttaakin siltä, ettei piilevien ja 
korkeuden välisestä suhteesta ole mahdollista muodostaa yleispätevää teoriaa. Makro-organismien 
kohdalla on huomattu, että jopa melko rajattujen ryhmien välillä esiintyy paljon vaihtelua 
korkeusgradientilla (Yongjie 2013), joten tulosten yleistämisen suhteen tulee noudattaa 
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varovaisuutta. Uudet tutkimukset korkeuden vaikutuksesta piileväyhteisöihin antavat arvokasta 
uutta tietoa ja parantavat ymmärrystä piilevien ekologisista vaatimuksista.  
Lajistoon vaikuttaa myös alueen maantieteellinen sijainti. Italian ja subarktisen alueen vesistöjen 
lajisto ja vesien ympäristöolosuhteet eroavat tilastollisesti merkitsevästi toisistaan. Lajistollinen ero 
on kuitenkin huomattavasti suurempi kuin ympäristöolosuhteiden välinen ero. Erityisesti 
subarktiselta alueelta havaittiin monia lajeja, jotka eivät esiintyneet Italian tutkimuskohteissa. Erot 
alueiden välillä selittyvät kaikista parhaiten harvinaisten lajien runsaudella. Tulevissa tutkimuksissa 
voitaisiin pyrkiä selvittämään, onko joillain havaituista lajeista mahdollisesti rajallinen 
esiintymisalue esimerkiksi subarktisella alueella tai Keski-Euroopan vuoristoissa. Piilevien 
Kuva 16. Piilevien lajirunsauteen vaikuttavat muuttujat tämän tutkimuksen perusteella. Yhteensä korkeus ja 
veden pH selittivät 26,19 % lajirunsauden vaihtelusta. Nuolen muoto kuvaa muuttujan ja lajirunsauden 
välistä suhdetta. 
Kuva 14. Piilevien yhteisökoostumukseen vaikuttavat muuttujat tämän tutkimuksen perusteella. Yhteensä 
korkeus, sähkönjohtokyky, pH, nitraatti-, kloridi- ja kokonaisfosforipitoisuus selittivät 30,4 % 
yhteisökoostumuksen vaihtelusta. Nuolen paksuus kuvaa ympäristömuuttujan vaikutuksen voimakkuutta. 
Vasemmalle puolella kuvaa olevat muuttujat olivat tilastollisesti merkitseviä, kun taas oikealla puolella 
olevat muuttujat eivät olleet tilastollisesti merkitseviä. 
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endeemisyydestä tiedetään toistaiseksi melko vähän, joten aihe tarjoaa mielenkiintoisia aiheita 
tutkimukselle.  
Vuoristojärvien ja -lampien piileväyhteisöistä on saatu paljon tietoa, mutta edelleen aihealue kaipaa 
lisätutkimusta. Tässä tutkimuksessa suuri osa piilevien yhteisökoostumuksen ja lajirunsauden 
vaihtelusta jäi selvittämättä. Tutkimuksessa nousi esiin viitteitä siitä, että vesistön koolla ja/tai 
syvyydellä on vaikutusta yhteisöjen koostumuksen kannalta. Tulevissa tutkimuksissa voisi tutkia 
piileväyhteisöjä eri syvyyksiltä ja selvittää niiden suhdetta korkeuden muutokseen. Myös vesistöjen 
luonnontilaisuutta ja ihmisvaikutusta varten olisi hyvä kehittää joku parametri, jonka avulla näitä 
muuttujia voisi hyödyntää analyyseissä. Standardoidut vertailututkimukset eri vuoristokohteiden 
välillä ovat tarpeellisia, jotta samojen prosessien vaikutuksia pystyttäisiin havainnoimaan ja 
vertailemaan eri alueilla. Tämä tutkimus asettuu osaksi Adamellossa tehtyjä tutkimuksia, jotka 
toimivat vertailupohjana tuleville tutkimuksille.  
12. Kiitokset 
Kiitos graduni ohjaajille Janne Soiniselle sekä Anette Teittiselle, jotka ovat auttaneet suunnattomasti 
työn kaikissa vaiheissa aina näytteiden keruusta kirjallisen työn valmistumiseen asti. Suurkiitos 
tohtori Marco Cantonatille ja tohtori Nicola Angelille, joiden panostus Italiassa näytteiden keruussa, 
vesinäytteiden analyyseissä sekä myöhemmin eteen tulevissa kysymyksissä oli korvaamatonta. 
Kiitos myös kaikille muille analyyseissä avustaneille MUSE:n työntekijöille. Kiitos Carisolon Hotel 
Dennyn johtajalle sekä työntekijöille hyvästä palvelusta sekä avusta vesinäytteiden säilytyksen 
kanssa. Kiitos kaikille läheisille, jotka jaksoivat kannustaa ja olla tukena koko graduprosessin ajan.  
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Liitteet 
Liite 1 
Tutkimusjärvien ja -lampien nimet, ID-numerot, koordinaatit, korkeudet sekä vesikemiamuuttujat. 
 
Nimi ID Päivämäärä Pohjoskoord. Itäkoord.
Korkeus 
(m mpy)
Lämpötila
(˚C)
Sähkönj.
(µS/cm, 
kenttä)
Sähkönj. 
(µS/cm, 
lab.) 
pH 
(kenttä)
pH 
(lab.)
HCO3− 
(mg/l)
Lago di Valbona 
superior 1
26.7.2016
46˚03'22.5''N 10˚38'40.3''E 2194 14,6 13,9 12 8 6,8 6
Lago di Valbona 
medium 2
26.7.2016
46˚03'23.2''N 10˚38'48.2''E 2196 15,8 11 11 7,75 6,6 7
Lago di Valbona 
inferior 3
26.7.2016
46˚03'11.9''N 10˚39'04.2''E 2046 15,2 11,7 11 7,65 6,9 7
Nimetön järvi 4 26.7.2016 46˚03'07.7''N 10˚39'04.3''E 2045 12,2 13,9 12 7,5 6,6 5
Lago di Gelato 5 27.7.2016 46˚14'45.8''N 10˚46'26.2''E 2388 12,6 10 8 8,2 6,6 6
Nimetön järvi 6 27.7.2016 46˚14'47.5''N 10˚46'29.1''E 2377 15,1 9,9 8 7,4 6,4 5
Nimetön järvi 7 27.7.2016 46˚14'45.3''N 10˚46'35.5''E 2385 12,3 9,6 9 7,08 6,5 6
Lago Serodoli 8 27.7.2016 46˚14'49.7''N 10˚46'44.1''E 2372 12,7 8,7 9 7,26 6,6 5
Lago Nero 9 27.7.2016 46˚14'39.7''N 10˚46'58.6''E 2260 13 9,7 10 7,29 6,7 7
Lago Nambino 10 27.7.2016 46˚14'32.8''N 10˚48'06.1''E 1773 13 19,8 18 7,26 6,7 10
Lago Lamola 11 28.7.2016 46˚08'48.9''N 10˚42'58.5''E 2042 15 14,2 11 7,8 6,7 6
Lago Giuliano 12 28.7.2016 46˚08'49.0''N 10˚42'09.4''E 1940 18,6 19,2 25 7,57 7 15
Lago Garzone 13 28.7.2016 46˚08'38.9''N 10˚42'11.0''E 1952 17,7 19,7 25 7,8 9,1 19
Lago Vacarsa 14 28.7.2016 46˚08'10.0''N 10˚43'25.5''E 1917 17,3 16,6 15 7,68 6,9 6
Lago Alto 15 29.7.2016 46˚15'56.5''N 10˚48'09.2''E 2173 16,3 17,5 14 8 6,8 7
Tre Laghi III 16 29.7.2016 46˚15'39.5''N 10˚47'45.2''E 2275 16,4 14,1 13 8,1 7 13
Tre Laghi II 17 29.7.2016 46˚15'38.2''N 10˚47'51.9''E 2271 18,1 16,5 14 7,72 6,9 13
Tre Laghi I 18 29.7.2016 46˚15'34.6''N 10˚47'51.3''E 2257 15,1 13,9 13 7,77 6,9 -
Lago Scuro 19 29.7.2016 46˚15'22.8''N 10˚48'11.0''E 2166 16,3 13,1 13 7,8 6,7 11
Laghi di 
Germenega I 20
30.7.2016
46˚08'14.2''N 10˚41'40.7''E 1868 15,3 19,7 34 8,1 6,8 15
Laghi di 
Germenega II 21
30.7.2016
46˚07'54.2''N 10˚41'51.8''E 1954 15,1 35,3 34 7,8 6,8 17
Laghi di 
Germenega III 22
30.7.2016
46˚07'45.2''N 10˚41'35.6''E 2008 13,3 29,5 28 7,64 6,6 7
Laghi di 
Germenega V 23
30.7.2016
46˚07'34.2''N 10˚41'17.9''E 2072 14,8 31,1 29 7,69 6,9 17
Lago Malghette 24 31.7.2016 46˚16'01.1''N 10˚49'21.5''E 1888 16,3 14,5 13 7,9 6,8 -
Nimetön järvi 25 1.8.2016 46˚13'28.4''N 10˚47'03.3''E 2130 14,4 7,9 7 6,9 6,1 5
Nimetön järvi 26 1.8.2016 46˚13'26.9''N 10˚47'04.0''E 2134 14,3 7,3 6 6,74 5,9 4
Lago Ritorto 27 1.8.2016 46˚13'37.0''N 10˚47'21.6''E 2061 14,8 16,7 16 7,22 6,9 -
Lago Lambin 28 1.8.2016 46˚14'13.0''N 10˚46'54.4''E 2329 12,9 7 7 7,26 6,5 6
Nimetön järvi 29 1.8.2016 46˚14'11.6''N 10˚47'02.9''E 2291 12,1 10,1 6 6,85 5,8 3
Lago Mandrone 30 2.8.2016 46˚12'03.8''N 10˚33'57.1''E 2403 12,2 12,3 11 8,02 6,7 -
Nimetön järvi 31 2.8.2016 46˚12'02.5''N 10˚34'00.8''E 2401 15,4 7,4 4 7,48 6,1 4
Nimetön järvi 32 2.8.2016 46˚12'01.5''N 10˚34'04.3''E 2405 15,2 14,2 14 7,69 7,2 -
Nimetön järvi 33 2.8.2016 46˚12'00.2''N 10˚34'03.4''E 2397 15,9 3,6 3 7,26 6,1 3
Nimetön järvi 34 2.8.2016 46˚11'59.2''N 10˚34'08.5''E 2390 16,2 7,5 7 7 6,5 5
Nimetön järvi 35 2.8.2016 46˚12'02.0''N 10˚34'14.7''E 2399 16,2 7,1 6 7,05 6,4 5
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ID
Kovuus 
(°F)
NH4
+ 
(mg/l)
NO2-N  
(mg/l)
F- 
(mg/l)
Cl- 
(mg/l)
NO3-N 
(mg/l)
SO4
2-,  
(mg/l)
PO4
3-P 
(mg/l)
TP 
(mg/l)
TN 
(mg/l)
SiO2 
(mg/l)
Na 
(mg/l)
K 
(mg/l)
Ca 
(mg/l)
Mg 
(mg/l)
1 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,09 1,4 <0,005 <0,005 <0,5 1,5 <1 0,2 1,2 0,4
2 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 <0,02 1,2 <0,005 0,01 <0,5 1 <1 0,2 1 0,4
3 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,04 1,4 <0,005 0,008 <0,5 1,1 <1 0,2 1 0,3
4 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,21 1,6 <0,005 <0,005 <0,5 2 <1 0,2 1,1 0,4
5 0,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,15 0,5 <0,005 <0,005 <0,5 1,9 <1 0,1 1 <0,1
6 0,3 0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,05 0,4 <0,005 <0,005 <0,5 0,8 <1 0,2 1 <0,1
7 0,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,19 0,5 <0,005 <0,005 <0,5 2,2 <1 0,2 1,2 <0,1
8 0,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,18 0,5 <0,005 <0,005 <0,5 1,6 <1 0,1 1 <0,1
9 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,19 0,6 <0,005 0,005 <0,5 1,8 <1 0,2 1,5 <0,1
10 0,6 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,3 0,9 <0,005 <0,005 <0,5 5 <1 0,5 2,3 0,1
11 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 1,3 0,16 0,8 - 0,012 <0,5 3,5 <1 0,4 1 0,2
12 1,1 <0,04 <0,003 <0,1 0,3 0,18 1,4 <0,005 0,007 <0,5 2,9 <1 0,3 3,8 0,3
13 0,9 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,32 1,6 <0,005 <0,005 <0,5 3,6 <1 0,2 3,3 0,2
14 0,5 <0,04 0,008 <0,1 0,3 0,73 1 <0,005 <0,005 0,8 3,1 <1 0,2 1,5 0,2
15 0,5 <0,04 <0,003 <0,1 0,3 0,24 0,7 <0,005 <0,005 <0,5 3,1 <1 0,4 1,8 0,1
16 0,5 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,12 0,7 0,005 0,009 <0,5 1,9 <1 0,3 2 <0,1
17 0,6 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,08 0,7 <0,005 0,008 <0,5 1,8 <1 0,2 2,1 <0,1
18 0,5 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,11 0,6 <0,005 <0,005 <0,5 1,9 <1 0,3 2 <0,1
19 0,5 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,12 0,7 <0,005 0,011 <0,5 2,9 <1 0,4 1,7 0,1
20 1,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,48 5,7 <0,005 0,006 <0,5 4,7 <1 0,4 4,9 0,3
21 1,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,49 6,7 <0,005 0,005 <0,5 4,5 <1 0,3 4,9 0,3
22 1 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,34 6,8 <0,005 0,006 <0,5 4,2 <1 0,3 3,7 0,3
23 1,1 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,17 6,2 <0,005 <0,005 <0,5 3,8 <1 0,5 3,6 0,5
24 0,5 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,23 0,7 <0,005 <0,005 <0,5 2,8 <1 0,4 1,6 0,2
25 0,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 <0,02 0,3 <0,005 0,011 <0,5 0,8 <1 0,1 0,8 <0,1
26 0,2 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,06 0,5 <0,005 0,006 <0,5 1,8 <1 0,1 0,6 <0,1
27 0,6 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,2 0,8 <0,005 <0,005 <0,5 3,7 <1 0,4 2,2 0,1
28 0,2 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,17 0,5 <0,005 <0,005 <0,5 1,4 <1 0,2 0,9 <0,1
29 0,2 <0,04 <0,003 <0,1 0,1 0,09 0,5 <0,005 <0,005 <0,5 1,7 <1 0,1 0,6 <0,1
30 0,4 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,17 0,5 <0,005 0,006 <0,5 1,6 <1 0,2 1,7 <0,1
31 0,1 <0,04 <0,003 <0,1 0,2 0,02 0,4 <0,005 <0,005 <0,5 1 <1 0,1 0,3 <0,1
32 0,6 0,06 <0,003 <0,1 0,1 <0,02 0,5 <0,005 0,005 <0,5 1,8 <1 0,2 2,3 <0,1
33 0,1 <0,04 <0,003 <0,1 0,1 <0,02 0,3 <0,005 0,005 <0,5 0,4 <1 0,1 0,3 <0,1
34 0,3 <0,04 <0,003 <0,1 0,1 <0,02 0,3 <0,005 0,005 <0,5 0,3 <1 0,2 1 <0,1
35 0,2 <0,04 <0,003 <0,1 0,1 <0,02 0,3 <0,005 0,005 <0,5 0,6 <1 0,1 0,8 <0,1
82 
 
Liite 2 
Tutkimuksessa havaitut 23 yleisintä taksonia, niiden lyhenteet sekä päivitetyt taksoninimet, joita ei 
tässä tutkimuksessa käytetty. Seuraavalla sivulla on esitettynä taulukkomuodossa näiden 
taksonien yksilömäärät tutkimusjärvittäin. Tutkimusjärvien numerointi vastaa numerointia 
liitteessä 1. 
 
 
 
 
 
 
Taksoni Lyhenne Päivitetty taksoninimi
Achnanthes altaica ACHNALTA Psammothidium altaicum
Achnanthes curtissima ACHNCURT Psammothidium curtissimum
Achnanthes helvetica ACHNHELV Psammothidium helveticum
Achnanthes marginulata ACHNMARG Psammothidium marginulatum
Achnanthes minutissima ACHNMINU Achnanthidium minutissimum
Achnanthes saccula ACHNSACC Psammothidium sacculus
Achnanthes subatomoides ACHNSUBA Psammothidium subatomoides
Anomoeoneis brachysira ANOMBRACH Brachysira brebissonii 
Anomoeoneis vitrea (22) ANOMVI22 Brachysira neoexilis
Cymbella gauemannii CYMBGAUE Encyonema gaeumannii
Cymbella gracilis CYMBGRAC Encyonema neogracile 
Cymbella cf. microcephala CYMBMICR Encyonema neogracile 
Cymbella minuta CYMBMINU Encyonema minutum
Cymbella silesiaca CYMBSILE Encyonema silesiacum
Fragilaria exigua FRAGEXIG Stauroforma exiguiformis
Frustulia rhomboides var. crassinervia FRUSRHcr Frustulia crassinervia
Gomphonema gracile GOMPGRAC Gomphonema graciledictum
Navicula cryptocephala NAVICRYP Navicula cryptocephala
Navicula submolesta NAVISUMO Craticula submolesta 
Navicula subtilissima NAVISUBT Kobayasiella parasubtilissima
Nitzschia perminuta NITZPERM Nitzchia perminuta
Pinnularia microstauron PINNMICR Pinnularia microstauron
Tabellaria flocculosa TABEFLOC Tabellaria flocculosa
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